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ABSTRACT 
The recent rises in resident and tourist populations on St. John in the U.S. Virgin Islands 
have  spurred  the  construction  of  new  roads  and  housing  developments  throughout 
much of the island. As a result, a number of pollutants, including sediment and nitrogen, 
are being delivered to the coastal waters around the island at  increasing rates and are 
believed  to  be  having  adverse  impacts  on  the  health  of  coral  reef  ecosystems.  
Understanding  the  impacts of  increased  sediment  and nitrogen  loads on  coral  reefs  is 
critical for the protection of these valuable natural resources. 
In  the  present  study,  two  mass  balance  models  for  sediment  and  nitrogen  were 
developed  to  evaluate  the  impact  of  watershed  development  on  the  water  quality  of 
coastal embayments. The sediment model considered inputs by watershed loading and 
losses by gravitational settling and tidal flushing. The degree of sediment stress inflicted 
upon  each  bay was  evaluated  using  three  stress metrics.  The  results  of  the  sediment 
model  agreed  with  historical  turbidity  measurements  collected  by  the  National  Park 
Service in terms of the relative degree of sediment stress observed in each bay.  
A mass balance model  for nitrogen was also developed accounting  for  input  fluxes by 
groundwater discharge, atmospheric deposition, and nitrogen fixation and output fluxes 
by  tidal  flushing  and  denitrification.  The  biological  fluxes  of  nitrogen  were  orders  of 
magnitude greater than the physical fluxes suggesting that nitrogen availability in these 
ecosystems may be controlled mainly by microbial processes and not by external inputs. 
Accounting only  for  the physical  fluxes, steady‐state  inorganic nitrogen concentrations 
agreed  with  historical  measurements  of  inorganic  nitrogen  collected  by  the  National 
Park Service.    
The  model  results  indicated  elevated  levels  of  sediment  and  nitrogen  in  bays  with 
watersheds that are more developed and have larger areas.  Overall, this study provides 
strong  evidence  that  both  watershed  development  and  watershed  size  are  closely 
related to deteriorating water quality in coastal bays around St. John, and further studies 
of nitrogen and sediment pollution are warranted. 
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1 PROJECT OVERVIEW 
 Around the world, development of coastal areas is having adverse impacts on the health 
of  near‐shore marine  ecosystems  (MEA 2005).    Discharge  of  pollutants  from point  and 
non‐point sources in coastal watersheds results in impaired water quality of the receiving 
estuaries and coastal waters.  Some of the major issues related to declines in water quality 
within  coastal  areas  include  loss  of  biodiversity,  eutrophication,  harmful  algal  blooms, 
heavy  metal  and  toxic  pollution,  and  increased  health  risk  through  the  spread  of 
pathogens.   About 40% of  the world’s population now lives within 100 km of  the coast, 
and that proportion is expected to rise (MEA 2005).  As more and more people relocate to 
coastal areas, their impact will become noticeably more severe.   
Over  the  past  few  decades,  the  United  States  Virgin  Islands  (USVI)  have  seen  an 
unprecedented  rise  in  human  development  as  an  increasing  number  of  tourists  travel 
from around the world to vacation in the warm weather and exotic landscapes commonly 
found in this region.  In order to meet a rising demand, developers have been constructing 
new homes at increasing rates (USVI BER 2006).  Additionally, the islands are becoming a 
popular  destination  for  permanent  relocation  and  retirement  among  people  from 
temperate regions (ECC 2002).   
The USVI  are  comprised of  three major  islands—St. Croix,  St.  Thomas,  and  St.  John—in 
addition to a number of smaller, uninhabited islands.  Between 1990 and 2000, the total 
resident population of the USVI territory rose by 7% (USCB 2001).  During this period, the 
greatest population increase occurred on the smallest of the three islands, St. John, where 
the population rose by 20% (USCB 2001).   
Tourism to St. Thomas and St.  John, which are both smaller  than  the  island of St. Croix, 
accounts  for 85% of  total  visitors  to  the  three  islands  combined and  increased by 36% 
between 1996 and 2000 to 2.2 million visitors annually (ECC 2002). Although more than 
half  of  the  land on  St.  John  is  owned by  the National Park  Service  as part  of  the Virgin 
Islands National Park, which limits the spread of development to some extent, the number 
of new developments outside the park boundaries is steadily increasing.  Associated with 
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new developments are the  installation of septic systems and construction of new roads, 
both  of  which  facilitate  the  transport  of  nutrients  and  sediments  from  watersheds  to 
coastal waters. 
Increases  in  nutrient  discharge  from  septic  system  seepage  and  other  anthropogenic 
sources  drive  both  inland  and  coastal  aquatic  ecosystems  to  a  state  of  eutrophication.  
This impaired state is caused by over‐production of algae, the growth of which is usually 
limited  by  nitrogen  availability  in  coastal marine  systems.    Eutrophication  is  a  state  of 
poor water quality  and  is  characterized by  low dissolved oxygen  levels  and heightened 
turbidity.    As  algae  proliferate,  the water  column  becomes  increasingly  turbid  and  less 
light reaches benthic primary producers such as seagrasses and corals.   
Watershed development also  tends  to enhance soil erosion processes and  increases  the 
rate  of  sediment  transport  from  watersheds  to  coastal  waters,  especially  during  large 
rainstorms. Greater sediment loads cause impaired water quality by raising turbidity and 
reducing  light penetration  through the water column. As a result of deteriorating water 
quality,  benthic  primary  producers  decline  in  health  and  abundance,  which  has  a 
significant impact on the entire ecosystem since these organisms provide critical habitat 
and are sources of food for higher trophic level organisms such as fish.  
As summarized by Jeffrey et al. (2005), the water quality of near‐shore waters in the USVI 
is  generally  considered  “good  to  excellent.”    However,  point  and  non‐point  source 
pollution,  especially  from  failing  sewage  systems,  is  causing  a  steady  decline  in  water 
quality.    The  National  Park  Service  reports  excellent  water  quality  at  its  monitoring 
stations  around  St.  John  with  the  exception  of  Cruz  Bay  which  has  the  most  densely 
populated  watershed  on  the  island.    Dissolved  oxygen  levels  are  high  and  light 
penetration is excellent suggesting that eutrophication is not a problem around the island 
at  this  time.    However,  future  development will  likely  increase  the  amount  of  nitrogen 
loading to the bays making them more susceptible to eutrophication.  Although nitrogen 
loading does not appear to be a current problem, there are a number of other issues that 
are having noticeable impacts on water quality and ecosystem health in the region. 
‐ 12 ‐ 
 
Turbidity appears to be the factor of greatest concern regarding the coastal water quality 
of  St.  John.    Measurements  of  turbidity  in  Coral  Harbor,  the  watershed  of  which  is 
experiencing  the  greatest  rise  in  development  on  the  island,  show  very  high 
concentrations of suspended sediments after large storms (Jeffrey et al. 2005).  The rates 
of sediment deposition in Coral Harbor have increased by a factor of 10‐20 due to human 
development over the past 100 years.   As watershed development continues on St. John, 
the rates of nutrient and sediment loading are expected to rise and result in poor water 
quality through eutrophication and further increases in turbidity.  
The present study was conducted as part of a group project to determine whether human 
development is having an impact on the health of coral reef ecosystems around the island 
of St. John through increased loading of nitrogen and sediment from the watersheds.  The 
project was  subdivided  into  four  sections,  each  to be  completed by one member of  the 
project  team  in  partial  fulfillment  of  a Master  of  Engineering  degree.    Helen McCreery 
(2007) used a sediment yield model to estimate the amount of sediment loading to coastal 
bays around the island.   Alfred Navato (2007) estimated the amount of nitrogen loading 
via  groundwater  discharge  using  a  watershed  loading  model.    I  developed  two  mass 
balance models  for  nitrogen  and  sediment  to  evaluate  the water  quality  of  the  coastal 
embayments  subject  to  varying  amounts  of  watershed  loading.    Bill  Detlefsen  (2007) 
developed  a  relational  database  system  to  assess  the  health  of  coral  reefs  using  direct 
field  observations.    These  four  individual  components  were  combined  into  an  overall 
impact assessment of watershed development on coral health around St. John.  Chapters 2 
and 3 of  this  thesis were written  in  collaboration with  the other  three members of  the 
project team. 
The  goal  of  this  study  was  to  evaluate  the  relative  water  quality  within  coastal  bays 
around  St.  John  subject  to  varying  amounts  of  sediment  and  nitrogen  loading.    For 
sediment, a transient mass balance model was developed to simulate the concentration of 
suspended  sediment  within  each  bay  accounting  for  watershed  loading,  gravitational 
settling  and  tidal  flushing.    The  resulting  daily  time  series  of  suspended  sediment 
concentrations were used to estimate the degree of sediment stress on coral reefs in each 
bay.   
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A  steady‐state  model  for  dissolved  inorganic  nitrogen  was  also  developed  based  on 
watershed  loading,  atmospheric  deposition,  nitrogen  fixation,  denitrification  and  tidal 
flushing.    The  resulting  steady‐state  concentration  of  nitrogen  represented  the  relative 
availability  of  nitrogen  within  each  bay,  and  provided  a  measure  of  each  bay’s 
susceptibility  to  eutrophication.    The water  quality  predictions  from both models were 
compared to historical field measurements collected around St. John for validation.   
The results from this study suggest that both watershed development and watershed size 
are important factors governing the water quality of coastal bays.  Sediment and nitrogen 
levels were elevated  in bays with watersheds  that  are more developed and have  larger 
sizes.  Both pollutants indicated relatively similar water quality conditions between all the 
bays,  although  the direct  impact of  each  could not be determined  in  the  context of  this 
study.   Overall,  this project provides  strong evidence  that both watershed development 
and  watershed  size  are  closely  related  to  deteriorating  water  quality  in  coastal  bays 
around St. John, and further studies of nitrogen and sediment pollution are warranted. 
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year (SRCC 2005).  The average temperature of coastal waters ranges from 25 to 28°C (77 
to 84°F) year‐round (USVI DPNR 1980).   
The average annual precipitation is about 1,100 mm (45 inches) with the rainiest months 
occurring between August and November (SRCC 2005).  A large portion of annual rainfall 
is  produced  during  the  largest  rainfall  events  of  the  year;  most  rainstorms  have  short 
durations and produce only a couple millimeters of water at a time.  Due to the warm, dry 
climate,  potential  evapotranspiration  is  very  high  in  this  region  and  generally  exceeds 
precipitation.  According to one estimate, about 94% of rainfall returns to the atmosphere 
by  evapotranspiration,  leaving  just  6%  of  rainfall  to  recharge  groundwater  or  become 
surface  runoff  (USGS  1990).    As  a  result  of  the  high  rates  of  evapotranspiration,  most 
storms do not produce  any  surface  runoff  and no permanent  streams exist  on  St.  John.  
Groundwater recharge occurs mainly after heavy storms that saturate the soil and result 
in drainage to fractured bedrock below. 
Due  to  their  latitude and proximity  to  the Gulf Stream,  the USVI are subject  to  frequent 
tropical  storms  and hurricanes.    Large  storms  can  cause  flooding  and high  rates  of  soil 
erosion  leading  to heightened sediment  loading and  increased  turbidity of  coastal bays.  
Significant  reef  damage  can  also  result  from  high‐energy  wave  impacts  driven  by 
hurricane‐force winds (Jeffrey et al. 2005).   
2.1.2 TIDES AND CURRENTS 
The USVI experience a complex tidal cycle with primarily semidiurnal tides to the north 
and diurnal  tides  to  the south, except  for St. Croix which experiences only diurnal  tides 
(USVI DPNR 1980).   These differences are due  to  the  location of  the USVI  in  the Lesser 
Antilles  archipelago  which  separates  two  major  water  bodies  that  differ  in  tidal 
behavior—the Atlantic Ocean to the north and the Caribbean Sea to the south.  The tidal 
ranges on both sides of the islands are relatively small with an average of about 0.3 m (1 
ft) (USVI DPNR 1980).   
Regional currents around the USVI are driven by the Caribbean Current in the south and 
the Antilles Current in the north, both of which flow from east to west.   Extending from 
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the  North  Equatorial  Current  in  the  Atlantic  Ocean,  the  Caribbean  Current  passes 
westward through the Lesser Antilles archipelago along the northern coasts of Brazil and 
Venezuela  (Figure  2.2A).    With  an  average  transport  rate  of  about  28‐30  Sv 
(Sverdrup: 1 Sv = 106 m3 s‐1), it travels westward along the southern coasts in the Greater 
Antilles archipelago across the Caribbean Sea until it reaches the coast of Central America 
(University of Miami 2005).  It then turns northward forming the Loop Current and flows 
into  the  Gulf  of  Mexico  through  the  passage  between  Mexico  and  Cuba.  The  Antilles 
Current  is  also  a  westward  current  driven  by  the  North  Equatorial  Current,  but  flows 
along  the  northern  coasts  of  the  Greater  Antilles  archipelago  with  a  transport  rate  of 
about 5 Sv (Figure 2.2B) (University of Miami 2005).  It turns northward as it passes the 
northern coast of the Dominican Republic and eventually joins the Florida Current where 
it enters the Gulf Stream.  
 (A)                      (B) 
 
Figure 2.2: Surface current velocity vectors of (A) the Caribbean Current and (B) the 
Antilles Current (University of Miami 2005). 
Since the tidal range around the USVI is small, near‐shore surface currents are primarily 
wind‐driven  and  are  not  significantly  influenced  by  tidal  cycles  (USVI  DPNR  1980).  
Although  continuous measurements  of  local  currents  around St.  John were unavailable, 
some  estimates  of  maximum  current  speeds  through  passages  around  the  island  are 
reported by the National Ocean Service division of the National Oceanic and Atmospheric 
Administration  (NOAA)  for  navigational  purposes  (NOS  2006)  (Figure  2.3).    Along  the 
southeastern  shore  of  the  island,  the  current  sets  either  northeast  or  southwest 
depending on the season with an average velocity of about 0.7 knots across the mouth of 
Coral Bay and a maximum velocity of 1.5 knots between Flanagan  Island and Privateer 
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Point.   To the east of St.  John, a northward current reaching a velocity of 2 knots passes 
through  Pillsbury  Sound  between  St.  Thomas  and  St.  John.    To  the  north  of  Pillsbury 
Sound, the current accelerates to a maximum of 4 knots as it splits and passes through the 
Middle Passage to the west and Windward Passage to the east.  To the north of St. John, a 
strong east‐west current passes through The Narrows and continues flowing between St. 
John and Tortola reaching velocities of 2‐4 knots.  
 
Figure 2.3: Current velocities in knots around St. John; adapted from (NOS 2006). 
2.1.3 HISTORY 
Before the arrival of the Europeans in the 15th century, the Virgin Islands were inhabited 
by  the  Ciboney,  Carib,  and  Arawak  tribes.    Although  little  is  known  about  these  native 
people,  they  are  believed  to  have  ancestral  ties  to  tribes  in  South  America.    The  first 
Europeans to set foot on the islands were led by Christopher Columbus, who named the 
islands “The Virgins”  in 1493  in reference  to  the  legend of Saint Ursula and her eleven‐
thousand virgins.  
Over  the  following  two  centuries,  Europeans  caused  significant  hardship  for  the  native 
people  through  the  introduction of  new diseases,  continuous  raids,  and  enslavement of 
native people.  By the mid‐17th century, the native island populations had been decimated 
and  Europeans  began  establishing  permanent  settlements.    Although  the  islands  were 
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occupied by  a number of European  countries,  the Danish  eventually  assumed  complete 
ownership of the islands, which they found to be an ideal location for tobacco, sugar and 
cotton plantations. 
Thousands of slaves were sent from Africa to work in the plantation fields, which caused 
an  imbalance  in  population:  in  1725  there were  a  total  of  324 Europeans  commanding 
4,490 slaves (Maybom and Gobel 2002).  In 1733 the slaves revolted and drove the Danish 
settlers off the island, but the insurrection was halted by military force and the island was 
again placed under  colonial  control.      Rebellions were not  infrequent until  July 3,  1848 
when slavery was abolished. 
Throughout the 19th century, sugar was the primary export of the island.  But towards the 
turn of  the  century, demand  for  sugar began  to decrease and  sugar production became 
less and less profitable.  Poor housing conditions led to widespread sickness and a decline 
in  the  population.    Costs  of maintaining  the  islands  led  the Danish  government  put  the 
islands up  for  sale  in 1867 and 1906 but political and national  concerns prevented any 
transaction.   During World War I, the conditions on the islands worsened due to further 
drops in the demand for sugar.  The United States eventually purchased the three islands 
of St. Croix, St. John and St. Thomas from the Danish in 1917 and created the territory of 
the U.S. Virgin Islands.   
Although conditions were slow to improve under U.S. control, the tourism industry began 
to grow after World War II with the construction of a number of resorts on the islands.  In 
1952, Laurance Rockefeller purchased a large portion of St. John and began constructing 
roads, water pipes, and electrical facilities to support a new luxury campground.  Over the 
following  few  decades,  the  islands  emerged  as  one  of  the  most  popular  vacation 
destinations worldwide.  
Tourism is now the main industry on the USVI with approximately 80% of the economy 
specializing  in  service‐related  industries  (LDL  2006).    The  Gross  Territorial  Product 
(GTP)  has  steadily  increased  by  about  6%  annually  to  $2.6  billion  in  2004  (USVI  BER 
2005).  Between 1996 and 2000, the number of visitors to the three islands increased by 
35% to 2.4 million annually, 85% of which (2.2 million) visited the two smaller islands of 
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St.  Thomas  and  St.  John  (ECC  2002).    Tourists  are  attracted  to  these  islands  for  their 
pristine beaches, exotic landscapes, and easily accessible coral reefs.  Protection of these 
valuable natural resources is critical for the economic well‐being of the USVI. 
2.2 BACKGROUND OF CORAL REEFS 
2.2.1 ECOLOGY AND BIOLOGY OF CORAL REEFS 
Coral  reefs are  some of  the most productive and diverse ecosystems  in  the world.   The 
mean areal rate of net primary productivity  is higher than any other type of ecosystem, 
including  tropical  rain  forests  (MEA 2005).   These high rates of productivity are due  in 
part  to  highly  efficient  cycling  of  nutrients  and  energy  through  a  complex  food  web.  
Common to all reef ecosystems are spatially complex reef structures which provide niche 
habitats for the wide diversity of organisms that make up this food web.  The formation of 
these structures is driven mainly by the growth and erosion of coral skeletons. 
Coral  are  animals  resembling  sea  anenomae  that  build  carbonate  shells,  known  as 
coralline cups, to protect and support their internal organs (Figure 2.4).   
 
Figure 2.4: Anatomy of coral polyps; from Mann (2000). 
The shell is open‐ended allowing the head of the coral, known as the polyp, to emerge and 
feed on free‐floating planktonic animals from the surrounding water.  Within the tentacles 
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of  these  polyps  reside  symbiotic,  single‐celled  dinoflagellate  algae  called  zooxanthellae, 
which  are mainly  of  the  genus  Symbiodinium.    These  algae  produce  organic  carbon  by 
photosynthesis which  they  supply  to  their  host  coral  in  exchange  for  dissolved  carbon 
dioxide and nutrients (Mann 2000).   
Coral  reefs  are  typically  found  in  oligotrophic  marine  environments  where  nutrients, 
particularly nitrogen, are scarce and in high demand.   These ecosystems rely heavily on 
efficient  internal  nutrient  cycling  to  maintain  their  high  rates  of  productivity  (Smith 
1984).    A  complex  food  web  ensures  the  uptake  and  cycling  of  all  available  nutrients.  
However,  interactions  between  trophic  levels  may  have  significant  impacts  on  the 
composition  of  the  reef  building  community.    For  example,  there  is  evidence  that  the 
abundance of herbivores may control  the colonization of macroalgae on coral  substrate 
(Belliveau and Paul 2002).   
Coral  reef  formation  is  highly  sensitive  to  temperature  and  generally  requires  mean 
annual water temperatures of at least 18°C (64°F) (Mann 2000).  This sensitivity confines 
reefs to the tropical and subtropical regions in mid‐latitudes.   Since reefs depend on the 
growth of photosynthesizing organisms which make up  the base of  the  food web,  these 
ecosystems  exist  in  relatively  shallow  regions  such  as  continental  shelves,  island 
coastlines and atolls where light is able to penetrate through the entire water column.   
There are three major types of coral reef formations: fringing reefs, barrier reefs and atoll 
reefs (Figure 2.5).  Fringing reefs occur near the coastline of continents or islands; barrier 
reefs  are  located  further  from  shore  and  form  lagoons  between  the  reefs  and  the 
mainland;  atoll  reefs  develop  on  atolls which  are  isolated  and  submerged  land masses 
resulting  from  the  subsidence  of  a  former  island.    The  coral  reefs  around  St.  John  are 
mainly fringing reefs and are found close to shore around most of the island (Drayton et 
al. 2004). 
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Figure 2.5: Major types of coral reef formations; from Mann (2000). 
2.2.2 THREATS TO CORAL REEFS 
2.2.2.1 CORAL BLEACHING 
Coral  are  sensitive  to  a  number  of  environmental  stressors  including  temperature, 
turbidity, pH, and salinity (Jeffrey et al. 2005).  In response to chronic or acute episodes of 
stress,  coral  may  lose  their  pigmentation  and  become  white  in  appearance—an  event 
known  as  coral  bleaching.    The  loss  of  color  indicates  that  the  coral  have  expelled  the 
symbiotic zooxanthellae from their polyps.  Without zooxanthellae, only the white calcium 
carbonate shells of the coral are visible. 
Bleaching occurs when coral are under prolonged or acute episodes of stress.  If the stress 
is short‐lived, coral are capable of repopulating their polyps with zooxanthellae; but if the 
zooxanthellae  do  not  recover,  the  coral  will  be  unable  to  survive  after  the  loss  of  this 
symbiotic relationship.  Although the biochemical processes by which the coral expel their 
zooxanthellae are not well understood, some speculate that under stressful conditions the 
symbiosis  becomes  less  beneficial  for  one  or  both  species  (Brown  1997).    There  are  a 
number  of  factors  that  can  cause  stress,  many  of  which  are  related  to  anthropogenic 
activities.   
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2.2.2.2 CLIMATE CHANGE 
Perhaps the most widespread threat to coral reefs is rising seawater temperature due to 
global climate change (Jeffrey et al. 2005).  Research has repeatedly shown that rising sea 
temperature  can  cause  massive,  episodic  coral  bleaching  and  death  (Edmunds  2004; 
Knowlton  2001).    Some  evidence  suggests  that  in  addition  to  coral  bleaching,  climate 
change may have other potentially significant impacts on reef ecosystems by changing the 
ecological  composition of  the  reef  (Edmunds 2004).   Under  a new  temperature  regime, 
different coral species may dominate and cause reef diversity to suffer.  Edmunds (2004) 
found evidence that  in response to sea  temperatures rises,  small and simple colonies of 
coral  may  out‐compete  other  coral  species  that  build  large  and  complex  skeletal 
structures and provide the primary source of reef‐building material.  Although rising sea 
temperature poses a major threat to the coral reefs on St. John, it will not be considered 
since  the  focus  of  this  project  is  on  local  rather  than  global  stresses  caused  by  human 
activity. 
2.2.2.3 DISEASE 
Another major  stress  that  affects  coral  health  is  disease,  which  has  recently  become  a 
severe  problem  in  the  Caribbean  (Drayton  et  al.  2004;  Weir‐Brush  et  al.  2004).    One 
disease in particular, white band disease, appears to be the most devastating to Caribbean 
coral  (Drayton et al. 2004).   The cause of white band disease  is  still unclear, but  recent 
studies suggest that this disease may proliferate in response to increases in the severity of 
African  dust  storms, which may  be  related  to  global  climate  change  (Weir‐Brush  et  al. 
2004).  Other studies suggest that rates of coral disease may be related to sewage outflow 
(Kaczmarsky et al. 2005). 
2.2.2.4 PHYSICAL DAMAGE 
The most direct cause of coral death is physical damage by hurricanes or collisions with 
anchors or boats.  Given the frequency of tropical storms and hurricanes in the Caribbean, 
the  reefs  in  this  area  are  particularly  prone  to  damage  from  storm  events.    Boat  and 
anchor collisions are also frequent around St. John due to the location of reefs in shallow 
waters.  Since reefs develop at very slow rates, recovery from major physical disturbances 
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typically  occurs  over  very  long  time  scales—hundreds  of  years  for  a  large,  well‐
established reef. 
2.2.2.5 SEDIMENTATION 
Coastal watershed development affects coral reefs  in a number of ways, one of which  is 
the  increase  in  sediment  transport  from  the  land  surface  to  coastal  waters.    During 
construction  of  new  developments,  large  amounts  of  soil  are  typically  excavated  and 
relocated to form level  foundations.   This  loose soil  is highly susceptible to transport by 
surface runoff during large rainfall events.   
Once sediment is delivered to the bay, it can cause coral stress and even death through a 
number  of  mechanisms,  the  most  direct  of  which  is  burial  by  settling  particles  that 
restricts  coral  access  to  nutrients  and  light  (Bothner  et  al.  2006).    However,  sediment 
loading may  affect  coral  in  other ways well  before  reaching  this  stage  such  as  through 
increased  turbidity,  which  reduces  light  penetration  through  the  water  column.    As  a 
result,  less  light  reaches  the  photosynthesizing  zooxanthellae  that  live  symbiotically 
within the coral and both organisms suffer.   
2.2.2.6 EUTROPHICATION 
Another  threat  to  coral  reefs  is  eutrophication  caused  by  nutrient  enrichment.    The 
functioning  of  any  ecosystem  depends  on  the  supply  of  organic  biomass  from  primary 
producers  such  as  plants  and  algae.    These  organisms  use  inorganic  carbon,  usually 
carbon  dioxide,  to  produce  organic  carbon  compounds  through  biochemical  carbon 
fixation  pathways  such  as  photosynthesis.    In  addition  to  carbon,  producers  need 
nutrients such as nitrogen, phosphorous, sulfur and calcium to build new biomass.   The 
amounts of each nutrient needed per unit of  carbon  fixed vary by organism.    In marine 
ecosystems,  algae  are  composed  of  carbon,  nitrogen  and  phosphorous  atoms  in  an 
approximate  ratio of 106 C  : 16 N  : 1 P, which  is known as  the Redfield  ratio  (Redfield 
1958).   
In  general,  the  ratios  of  elements  available  in  the  environment  differ  from  the  ratios 
required by primary producers to produce new biomass.  If one element is less abundant 
relative to the others according to the Redfield ratio, algal growth will be limited by the 
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availability of  that element.   Since algae provide the basis of  the food web, that nutrient 
would then be considered the limiting nutrient of the entire ecosystem. 
The  two  most  common  limiting  nutrients  in  aquatic  ecosystems  are  phosphorous  and 
nitrogen  (Smith  1984).    Phosphorous  is  generally  the  limiting  nutrient  in  freshwater 
ecosystems while nitrogen is usually limiting in marine ecosystems (Howarth and Marino 
2006; Smith 1984).   Increased delivery of a limiting nutrient to an ecosystem stimulates 
the  growth  of  primary  producers  more  than  the  addition  of  any  other  nutrient.    The 
system is said to be in a state of eutrophication if the rate of primary production results in 
significant deterioration in water quality. 
Around  the world,  eutrophication  is  resulting  in poor water quality of  coastal bays and 
estuaries  through oxygen depletion,  loss of biodiversity,  increased frequency of harmful 
algal blooms, and alterations in species composition (Scavia and Bricker 2006).  Typically, 
the  enrichment  of  nitrogen  in marine  ecosystems  stimulates  the  growth  of  suspended‐ 
and macro‐algae (Duarte 1995).   The proliferation of algae increases the turbidity of the 
water  column  and  decreases  light  penetration  to  benthic  primary  producers  such  as 
seagrasses  or  corals—a  similar  effect  as  elevated  sediment  loads.    Under  eutrophic 
conditions, competition between algae and other primary producers can result in a phase 
shift  from  dominance  by  one  type  of  primary  producer  to  another  type  such  as  from 
seagrasses to macro‐algae, which can have significant rippling effects through the rest of 
the ecosystem (Duarte 1995).   
Coral  reefs  are  unique  among  aquatic  ecosystems  due  to  their  high  rates  of  primary 
production,  significant  biodiversity,  and  close  proximity  to  oligotrophic  ocean  water.  
These  characteristics  result  in  less  well‐understood  dynamics  regarding  phase  shifts 
caused by nutrient enrichment.  In some studies, nutrient enrichment has been shown to 
cause replacement of small filamentous algae turfs by large filamentous and macrophytic 
algae  (Lapointe 1997).   However,  there  is great debate  in  the  literature over  the cause‐
and‐effect relationship between nutrient enrichment and phase shifts between these two 
types of benthic communities (Szmant 2002).   
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One of the most ambitious field experiments to date on nutrient enrichment is the Effect 
of Nutrient Enrichment on Coral Reefs (ENCORE) project in the Great Barrier Reef (Koop 
et  al.  2001).    Four  treatments of nutrient  addition  (a  control with no nutrient addition, 
nitrogen addition only, phosphorous addition only,  and both nitrogen and phosphorous 
addition) were applied to twelve  individual coral reefs.   The researchers concluded that 
reef organisms were indeed affected by nutrient enrichment, though the impacts were not 
as  severe  as  expected.    The  only  direct  effects  of  nutrients  on  coral  reefs  were  on  the 
reproductive success of corals and the ability to regenerate after disturbance.  A number 
of studies also highlight the importance of other factors in controlling algae proliferation 
in coral reefs, especially herbivory (Szmant 2002). 
The observed phase shift of coral reefs due to nutrient enrichment is a classic ecological 
problem of bottom‐up versus top‐down controls (Littler et al. 2006).   Bottom‐up control 
refers to the effects of nutrient enrichment on the base of the food web while top‐down is 
control  of  the  food  web  by  the  higher  trophic  levels,  such  as  herbivores.    One  study 
showed that the level of herbivory had a much greater impact on the density and growth 
of  seaweed  recruits  than  did  nutrient  enrichment  suggesting  top‐down  control  (Diaz‐
Pulido and McCook 2003).  Likewise, another study found herbivory to be a major factor 
in  the  colonization  and  survival  of  healthy  short‐turf  algal  communities  in  competition 
with macroalgae (Belliveau and Paul 2002).   
As  summarized by  Jeffrey  (2005),  the water quality of near‐shore waters  in  the USVI  is 
generally considered “good to excellent.”  However, point and non‐point source pollution, 
especially from failing sewage systems, is causing a steady decline in water quality.   The 
National Park Service reports excellent water quality at its monitoring stations around St. 
John with the exception of Cruz Bay which has the most densely populated watershed on 
the island.  Dissolved oxygen levels are high and light penetration is excellent suggesting 
that eutrophication is not a problem around the island at this time.   
Although some of  the evidence discussed above suggests  that nitrogen enrichment may 
not always be detrimental to coral reefs, the potential impacts on water quality and coral 
health still warrant investigation.  In general, as a limiting nutrient becomes increasingly 
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available  in  an  aquatic  ecosystem,  it  will  inevitably  lead  to  poorer  water  quality  and 
eutrophication.    Whether  degradation  occurs  gradually  or  only  after  nutrient 
concentrations exceed some threshold is not well understood and still a popular area of 
research.  In the coastal bays around St. John, nitrogen availability may not have reached 
high enough levels to cause noticeable changes  in ecosystem health at this time.   But as 
more  housing  developments  are  constructed,  nitrogen will  become more  available  and 
will inevitably lead to serious impacts on the health of coral reefs. 
2.3 CORAL HEALTH AROUND ST. JOHN 
Widespread  coral  monitoring  has  revealed  declines  in  coral  health  throughout  the 
Caribbean.  In the USVI, only 20% of most reefs are covered by live coral—a decline from 
40% observed 25 years ago (Jeffrey et al. 2005; Ray 2007).   Elkhorn coral, an important 
reef building species and good indicator of overall reef health, have declined by up to 90% 
at some sites in the USVI within the past two decades (Jeffrey et al. 2005).  As coral cover 
declines, macroalgae tends to infiltrate the vacant substrate which inhibits recolonization 
by coral recruits (Jeffrey et al. 2005).   
Over  the  past  two  years,  coral  death  has  continued  to  occur  and  is  reaching  alarming 
rates.    From  the  end  of  2005  through  the  beginning  of  2006,  extreme  seawater 
temperatures  led  to  a  severe  bleaching  event  throughout  the  Caribbean  (Miller  et  al. 
2006).    Record‐setting  temperatures were  recorded  at  depths  in  excess  of  80  feet,  and 
researchers  postulate  that  even  after  the  warm  temperatures  subsided,  coral  were 
impaired  and  unable  to  defend  themselves  from  infectious  diseases  such  as  the  white 
plague  disease.   While  local  scientists  are  still  quantifying  the  damage,  early  estimates 
indicate  a  loss  of  up  to  50‐80% of  live  coral  on  St.  John  from  this  event  alone  (Boulon 
2007).   
Overall, bleaching and disease continue to be major threats to coral survival in the USVI.  
Increased  stress  over  the past  decades has  caused  a marked decline  in  coral  cover  and 
coral health on St. John and in the Caribbean at large.  While the specific cause is unclear, 
there  is evidence  to suggest  that most stress  is related  to human activities at both  local 
and global scales. 
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3 EXPERIMENTAL DESIGN 
As discussed in Chapter 1, this study was conducted in the context of a group project to 
assess the impact of watershed development on the health of coral reefs around St. John.  
Our hypothesis was that watershed development leads to greater sediment and nitrogen 
loading rates resulting in poorer water quality and declines in coral health within coastal 
bays.    While  the  focus  of  the  project  was  on  the  impacts  of  coastal  development, 
watershed size was also recognized as a potential factor affecting the amount of nitrogen 
and sediment loading to the bays.   To test this hypothesis, both factors were considered 
by selecting four specific bays—Fish Bay, Reef Bay, Round Bay, and Leinster Bay (Figure 
3.1).  A comparison matrix for these bays in terms of the level of watershed development 
and watershed size is presented in Table 3.1. 
 
Figure 3.1: Watersheds of the four main study bays. 
Table 3.1: Watershed development and size of the four main study bays. 
  Developed  Undeveloped 
Large Watershed  Fish Bay  Reef Bay 
Small Watershed  Round Bay  Leinster Bay 
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Although only four bays were selected as the main study sites, the watershed loading and 
embayment  models  were  applied  to  an  additional  10‐20  bays  around  the  island.    The 
coral health assessment was restricted to these four bays since it required extensive field 
observations  conducted  over  a  limited  period  of  time.    While  comparisons  between 
embayment water quality  and  coral health  could only be made  for  the  four main  study 
sites,  the water  quality  of most  bays  around  the  island was  evaluated  in  this  thesis  to 
determine the relationships between water quality and watershed development and size.   
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4 GEOGRAPHIC INFORMATION SYSTEM 
Since many of the models and field methods used in this project required extensive spatial 
and  geographic  information  of  St.  John  and  its  surrounding  waters,  a  geographic 
information system (GIS) was assembled using ArcGIS Version 9.2 (ESRI 2007a).   A high 
resolution  aerial  photograph  of  St.  John  was  obtained  from  the  Center  for  Coastal 
Monitoring and Assessment (CCMA 2007) and used as a base map for the GIS. 
4.1 EMBAYMENT LOCATIONS AND DIMENSIONS 
4.1.1 EMBAYMENT IDENTIFICATION 
 
Figure 4.1: Delineation of bays around St. John. 
Before collecting any spatial information, 29 bays around the island were delineated and 
marked  with  individual  polygons  based  on  observations  from  the  aerial  photograph 
(Figure  4.1).    Embayments  are  considered  bodies  of  water  that  are  enclosed  by  the 
shoreline on all sides except one which opens to the ocean.   Delineating each bay was a 
somewhat subjective process since some bays could be merged to form one larger bay or 
subdivided into multiple smaller bays.  When defining the extent of a bay, the surface area 
and  expected watershed  size were  taken  into  account  in  order  to minimize  the  overall 
range in bay and watershed sizes and to maintain a consistent spatial scale.  The surface 
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For each individual bathymetric chart, the area of each depth polygon was calculated.  The 
average depth of a polygon was approximated by the arithmetic average of its maximum 
and minimum depths.    The  total  volume  of water  represented  by  a  depth  polygon was 
calculated  as  the  product  of  the  average  depth  and  the  area  of  the  polygon.    The  bay 
volume was  the  sum  of  the  volumes  of  all  the  depth  polygons within  the  bay,  and  the 
average depth of the entire bay was calculated by dividing the  total volume by the total 
surface area.  The average depths, surface areas and volumes are summarized in Table 3 
for the main study sites and in Appendix A for all 29 bays. 
Table 4.1: Dimensions of the main study bays. 
Site  Depth  
(m) 
Surface Area 
(m2) 
Volume 
 (m3) 
Fish Bay  3.6  4.5x105  1.6x106 
Leinster Bay  5.8  8.5x105  5.0x106 
Reef Bay  5.5  8.6x105  4.7x106 
Round Bay  13.6  1.7x106  2.3x107 
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4.2 WATERSHED DELINEATION AND PROPERTIES 
4.2.1 WATERSHED DELINEATION 
 
  Figure 4.3: Watershed delineation of St. John.   
The watershed of each bay on St.  John was delineated using  the ArcHydro Toolpack  for 
ArcGIS (ESRI 2007b).  To conduct this analysis, a Digital Elevation Model (DEM) with 30‐
meter  resolution  (1:24,000  scale)  was  obtained  from  the  National  Elevation  Dataset 
(NED)  using  the  USGS  Seamless  Data  Distribution  System  (USGS  2004).    In  order  to 
delineate  the  watersheds,  the  basic  hydrologic  behaviors  such  as  flow  directions,  flow 
accumulations,  drainage  channels,  and  catchment  areas  were  calculated  for  the  entire 
island using ArcHydro.  Maps of the DEM and these hydrologic features are presented in 
Appendix A.   
The watershed of each bay was defined using the watershed delineation tool (Figure 4.3).  
The  total  surface  areas  of  the watersheds were  then  calculated  and  are  summarized  in 
Table  4.2  for  the  watersheds  of  the  main  study  bays  and  in  Appendix  A  for  all  29 
watersheds on the island.   
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Table 4.2: Watershed properties of the main study bays.   
Site  Watershed Area 
(km2) 
Number of 
Developments 
Length of Roads 
(km) 
Fish Bay  6.0 127  16.7 
Leinster Bay  2.8  4  2.1 
Reef Bay  5.5  14  4.4 
Round Bay  1.1  24  4.5 
 
4.2.2 ROADS AND DEVELOPMENTS 
 
Figure 4.4: Roads and developments on St. John. 
To  model  the  amount  of  nitrogen  and  sediment  delivered  to  each  bay,  the  degree  of 
human  development  was  measured  in  each  watershed.    Using  the  aerial  photograph, 
every visible development, including houses or other man‐made structures, was marked 
by a point and every visible road was marked by a line (Figure 4.4).  By spatially joining 
these  features  to  the  watershed  delineations,  the  number  of  developments  and  total 
length of roads within each watershed were calculated and are summarized in Table 4.2 
for the main study sites and Appendix A for all 29 bays. 
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4.3 BENTHIC HABITATS 
 
Figure 4.5: Benthic habitats around St. John. 
The  locations  and  spatial  extents  of  coral  reefs  and  other  benthic  habitats were  found 
using a geo‐database of near‐shore benthic habitats produced by the Biogeography Team 
at  NOAA’s  Center  for  Coastal  Monitoring  and  Assessment  (CCMA  2007).    The  habitat 
classification  scheme  used  by  the  Biogeography  Team  contained more  detail  than was 
necessary for this project and was condensed into five general  types of benthic habitats: 
coral reefs, seagrass beds, macroalgae, bare sediment, and mangroves (Figure 4.5).   The 
intersection of the bay delineations and the benthic habitats was found and the total area 
of each benthic habitat within each bay was calculated.  The percent of total surface area 
covered by each of the five benthic habitats are summarized in Table 4.3 for the four main 
study bays and in Appendix A for all 29 bays. 
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Table 4.3: Benthic habitat coverage of the main study bays as percent of total bay 
surface area. 
Site  Coral  Seagrass  Macroalgae  Sediment  Mangrove 
Fish Bay  39%  34%  14%  12%  1% 
Leinster Bay  17%  18%  9%  54%  1% 
Reef Bay  43%  31%  0%  26%  0% 
Round Bay  31%  14%  9%  46%  0% 
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5 EMBAYMENT FLUSHING MODEL 
There  are  a  number  of  hydraulic  processes,  including  river  discharge,  wind  stress  and 
tidal  exchange,  that  drive  mixing  and  flushing  of  coastal  embayments.    Freshwater 
discharge  into  estuaries  from  streams  and  rivers  can  be  an  important  transport 
mechanism  resulting  in  downstream  advection,  or  flushing,  of  contaminants  from  the 
head of an estuary to the ocean.  However, in coastal embayments that receive little river 
discharge  throughout  much  of  the  year,  flushing  is  instead  driven  mainly  by  tidal 
exchange with the ocean.   
The  rise  and  fall  of  ocean  levels  due  to  astronomical  tides  drives  a  bidirectional  flow 
between bays and the ocean.   This periodic flow transports contaminants both from the 
bay to the ocean and from the ocean to the bay by advection.  When the concentration of 
some contaminant is greater in the bay than in the ocean, tidal exchange will result  in a 
net export of the substance out of the bay where it can be diluted in the large volume of 
the ocean.   Conversely,  if  the  concentration  in  the ocean  is  greater  than  that  in  the bay 
then tidal exchange will result in a net influx into the bay.  In general, tidal exchange is an 
important  mechanism  for  removing  and  diluting  contaminants,  such  as  nutrients  and 
sediment, introduced from watersheds. 
A number of factors such as bathymetry, wind stress, and density differences between the 
bay and ocean waters affect the degree of tidal exchange.  In general, detailed estimates of 
tidal mixing require either direct measurements using tracer studies or simulations using 
complex  three‐dimensional  hydrodynamic  models.    However,  a  number  of  simpler 
methods  have  been  developed  to  approximate  mixing  rates  for  studies  that  do  not 
warrant  these more  complex  and  expensive methods.    In  some  cases,  zero‐dimensional 
box models provide good alternatives and yield reasonable estimates of tidal mixing and 
flushing.   
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5.1 TIDAL MIXING AND FLUSHING 
The tidal prism model is a simple box model that has been used extensively since at least 
the  1950s  to  estimate  the  degree  of  tidal  flushing  in  small,  well‐mixed  coastal 
embayments (Sanford et al. 1992).  Tidal mixing can be described by considering a small 
bay  connected  to  the  ocean  by  a  narrow  channel.    As  the  ocean  level  rises  during  an 
incoming tide, flooding occurs as water flows through the channel into the bay due to the 
difference between the water levels in the bay and the ocean.  At high tide, the ocean level 
stops rising and the two water levels reach equilibrium resulting in no net flow through 
the channel, which is referred to as the point of slack tide.   As the tide reverses and the 
ocean level begins dropping, ebbing occurs as water  flows out of  the bay  into the ocean 
until low tide and the entire process repeats.    
Assuming there is no river discharge or other flows into the bay and that the water level 
fluctuates sinusoidally over the tidal period, the instantaneous flow rate between the bay 
and the ocean is proportional to the rate of change in water  level over time.   Therefore, 
the flow rate is at a maximum midway between high and low tides when the water level 
in the bay is changing at the greatest rate and is zero at high and low tides when the water 
levels in the bay and the ocean are equal.   
The  short‐term  changes  in  the  flow  rate  over  each  tidal  cycle  can  be  simplified  when 
considering the long‐term average flushing behavior of a bay.  Instead of a single flow rate 
that  varies  continuously  in  magnitude  and  direction  over  time,  tidal  flow  can  be 
represented by  two average  flow  rates,  one  for  each direction of  flow.    Since  the water 
level  returns  to  approximately  the  same  position  after  each  tidal  cycle,  the  volume  of 
water  that  flows  in  on  ebb  must  also  flow  out  on  flood  by  mass  conservation.  
Additionally, the average rates at which this volume flows into and out of a bay must be 
equal  since  flow  occurs  in  each  direction  over  the  same  length  of  time—half  the  tidal 
period. 
Although  tidal  exchange  is  assumed  to  be  the  dominant mechanism  causing  flushing  of 
coastal  bays  around  St.  John  for  much  of  the  year,  advection  driven  by  surface  water 
discharge following large rainfall events may also be an important removal process.  The 
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flow  out  of  a  bay  can  increase  significantly  during  periods  of  heavy  surface  water 
discharge  resulting  in  shorter  flushing  times,  especially  for  bays  with  large  drainage 
basins.    While  the  effect  of  river  discharge  may  be  important,  it  was  assumed  to  be 
negligible  in  this  thesis  based  on  the  infrequency  of  storms  and  lack  of  freshwater 
discharge measurements.    Historical  salinity measurements  taken  by  the National  Park 
Service also showed little evidence of significant freshwater flows into the bays around St. 
John.  As a result, the flushing rates developed in this chapter are considered conservative 
since they do not reflect the impact of surface water discharge. 
5.2 TIDAL PRISM MODEL 
Following the derivation by Sanford et al. (1992), the volume of water that flows between 
the bay and the ocean over a tidal cycle is referred to as the tidal prism: 
ܲ ൌ ܴ · ܣௌ  ሺ5.1ሻ
where  ܲ  is  the  tidal  prism  [L3],  ܴ  is  the  tidal  range  [L],  or  difference  in water  surface 
elevation between high and low tides, and ܣௌ is the average surface area of the bay [L2].   
Although  tidal  flow  is  continuous,  advective  transport  of  a  substance  by  this  flow  is 
discontinuous since the concentration being transported depends on the direction of flow.  
The bay is assumed to be completely mixed such that the concentration of a contaminant 
is always uniformly distributed.  During flooding, the concentration in water flowing into 
the bay  is  equal  to  the  concentration  in  the ocean.   When  the  tide  reverses  and  ebbing 
begins,  the  concentration  of  water  flowing  through  the  channel  becomes  the 
concentration of water in the bay which causes the discontinuity.   A major advantage of 
the  tidal  prism model  is  the  simplification  of  a  discontinuous  process  to  a  continuous 
process by  considering  the  flood and ebb as  two  independent  and unidirectional  flows.  
Since the same volume of water—the tidal prism—flows into the bay on flood and flows 
out on ebb over the same amount of time—the tidal period—the tidal‐average flow rates 
in both directions must be equal to a quantity known as the average tidal flow rate: 
ܳ௧ ൌ ܲ/ܶ  ሺ5.2ሻ
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where ܳ௧ is the average tidal flow rate [L3 T‐1], ܲ is the tidal prism [L3], and ܶ is the tidal 
period [T].  Although water only flows in each direction over half the tidal period, the tidal 
flow rate  is defined over the entire  tidal period  in order  for  the transport process to be 
considered  continuous.    The  tidal  flow  rate  can  then be used  to  calculate  rates  of mass 
transport between the bay and ocean. 
For any given substance with concentrations ܿ within the bay and ܿ௢௖௘௔௡ in the ocean [M 
L‐3],  the  flux out  of  the bay on  ebb  is  equal  to  the  tidal  flow  rate multiplied by  the bay 
concentration, ܳ௧ · ܿ, and the flux into the bay on flood is equal to the flow rate multiplied 
by the ocean concentration, ܳ௧ · ܿ௢௖௘௔௡.  The net flux of mass out the bay, ܯሶ ௢௨௧, is therefore 
the difference between these two fluxes in units of [M T‐1]: 
ܯሶ ௢௨௧ ൌ ܳ௧ · ܿ െ ܳ௧ · ܿ௢௖௘௔௡ ൌ ܳ௧ · ሺܿ െ ܿ௢௖௘௔௡ሻ ሺ5.3ሻ
If  the  concentration  in  the  bay  is  greater  than  that  in  the  ocean  then  this  quantity  is 
positive  and  there  is  a  net  flux  of  mass  out  of  the  bay  into  the  ocean;  otherwise,  this 
quantity is negative and there is a net input flux.   
So  far,  this model  is  based  on  the  assumption  that  none  of  the  mass  exported  on  ebb 
returns  during  the  following  flood.    In  some  situations  this  assumption  is  valid,  but  in 
general  some  fraction  of  the water  that  flows  out  on  ebb  is  entrained  by  the  following 
flood and flows back into the bay before it can mix with the ocean water.  The volume of 
water that returns with the flood is assumed be a constant fraction ܾ, referred to as the 
return flow factor, of the total tidal exchange volume, ܲ.  To account for this return flow, 
the volume of return flow ܾܲ is subtracted from the total exchange volume ܲ to yield an 
effective tidal flow rate: 
ܳ௧כ ൌ
ܲ െ ܾܲ
ܶ
ൌ ሺ1 െ ܾሻ ·
ܲ
ܶ
ൌ ሺ1 െ ܾሻ · ܳ௧
ሺ5.4ሻ
where ܳ௧כ  is  the effective tidal  flow rate accounting for the return flow [L3 T‐1].   The net 
mass flux into the bay is modified by substituting the effective tidal flow rate for the initial 
tidal flow rate in Eqn. (5.3): 
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ܯሶ ௢௨௧ ൌ ܳ௧כ · ሺܿ െ ܿ௢௖௘௔௡ሻ ൌ ሺ1 െ ܾሻ · ܳ௧ · ሺܿ െ ܿ௢௖௘௔௡ሻ ሺ5.5ሻ
As a result, the net mass flux out of the bay is reduced by a factor ሺ1 െ ܾሻ.   
The change in concentration of a conservative substance over time in a well‐mixed system 
subject only to tidal exchange is given by the governing equation: 
ܸ
݀ܿ
݀ݐ
ൌ െܯሶ ௢௨௧ ൌ െሺ1 െ ܾሻ · ܳ௧ · ሺܿ െ ܿ௢௖௘௔௡ሻ
ሺ5.6ሻ
where ܸ  is  the  tidal‐average volume of  the bay  [L3]  and  the  right‐hand‐side  is negative 
since it is defined as the flux out of the bay.  This equation can be solved analytically given 
an initial condition ܿ ൌ ܿ଴ at ݐ ൌ 0: 
ܿሺݐሻ ൌ ܿ଴ ݁ݔ݌ ቊെ
ሺ1 െ ܾሻܳ௧
ܸ
· ݐቋ െ ܿ௢௖௘௔௡ ቆ1 െ ݁ݔ݌ ቊെ
ሺ1 െ ܾሻܳ௧
ܸ
· ݐቋቇ ሺ5.7ሻ
If  the concentration  in the ocean  is negligible compared to  the concentration  in  the bay 
(ܥ௢௖௘௔௡ ؆ 0), then the Eqn. (5.7) simplifies to a first order decay equation: 
ܿሺݐሻ ൌ ܿ଴ ݁ݔ݌ሼെܭிݐሽ  ሺ5.8ሻ
where ܭி is a pseudo‐first order decay coefficient [T‐1] representing the rate of loss due to 
tidal flushing: 
ܭி ൌ
ሺ1 െ ܾሻܳ௧
ܸ
 
ሺ5.9ሻ
In the absence of any other sources or sinks, the tidal flushing time of the bay,  ிܶ [T],  is 
calculated as the inverse of this decay coefficient: 
ிܶ ൌ
1
ܭி
  ሺ5.10ሻ
The tidal flushing time is similar to the residence time of a bay that is subject only to tidal 
exchange and negligible freshwater discharge.   The residence time is the average time a 
particle  or  parcel  of  water  will  reside  in  the  bay  and  is  a  good  indicator  of  the 
susceptibility to the impacts of nutrient and sediment pollution (Sanford et al. 1992).   If 
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the  residence  time  is  short,  then  water  in  the  bay  is  exchanged  frequently  and  any 
contaminant will be flushed rapidly from the system.  Conversely, if the residence time is 
long then the contaminant will remain  in the bay for  longer periods of time resulting  in 
prolonged exposure. 
5.2.1 RETURN FLOW FACTOR MODEL 
As  discussed  above,  the  rate  of  tidal  flushing  depends  on  the  amount  of  return  flow 
between  each  successive  ebb  and  flood  tide.    The  amount  of  return  flow  is  difficult  to 
estimate accurately since it requires a detailed understanding of the hydrodynamics along 
the  coastline  and  near  the mouth  of  the  bay.    If  the  coastal  current  outside  the  bay  is 
strong,  the  return  flow  factor  will  be  small  since  water  flowing  out  on  ebb  will  be 
transported far away from the mouth of the bay before the following flood.  If there is no 
coastal current then the water that flows out on ebb will remain near the mouth and most 
of it will be captured by the following flood resulting in a large return flow factor.  When 
there  is  insufficient  knowledge  of  coastal  current  behavior  and  near‐shore  circulation 
patterns, an a priori estimate of 0.5 is generally used for the return flow factor (Sanford et 
al. 1992).   
Estimates  of  the  return  flow  factor  can  be  made  using  tracer  studies  or  complex 
hydrodynamic  model  simulations,  which  can  be  expensive  and  time‐consuming.  
Alternatively,  Sanford  et  al.  (1992)  developed  a  theoretical  model  for  estimating  the 
amount of return flow by characterizing the flow of water out of a bay as a plume being 
discharged  into  the  near‐shore  coastal  waters.    The  return  flow  is  the  fraction  of  the 
ebbing plume that is entrained by the following flood depending on the tidal flow rate, the 
coastal current, and the amount of mixing in near‐shore coastal waters.   
Following the derivation of Sanford et al. (1992), consider a bay which is connected to the 
ocean  by  a  channel  with  average  depth  ܪ஼ு,  width  ܤ஼ு,  and  cross‐sectional  area  ܣ஼ு 
subject only to tidal flow and free from any other advective forces such as surface water 
discharge or wind stress.  During ebbing, the flow out of the channel forms a plume with 
an initial width ܤ 0 equal to the width of the channel  .   Assuming the tidal  fluctuations of 
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the water  level  are  sinusoidal,  the velocity of  the  tidal  flow  through  the  channel  can be 
described by a sine wave: 
ݒሺݐሻ ൌ ݒ଴ ݏ݅݊
2ߨݐ
ܶ
  ሺ5.11ሻ
where ݒ is the velocity at time ݐ [L T‐1], ݒ଴ is the magnitude of the velocity [L T‐1], and ܶ is 
the  tidal  period  [T].  By  definition,  the  total  volume  of  water  that  flows  through  the 
channel over half a tidal cycle must equal the tidal prism: 
ܲ ൌ න ܣ஼ு
்/ଶ
௧ୀ଴
ݒ଴ ݏ݅݊
2ߨݐ
ܶ
݀ݐ ൌ
ܣ஼ுݒ଴ܶ
ߨ
ሺ5.12ሻ
The maximum velocity ݒ଴ can be solved for as a function of the cross‐sectional area, the 
tidal period and the tidal prism: 
ݒ଴ ൌ
ߨܲ
ܣ஼ுܶ
  ሺ5.13ሻ
Sanford et al. (1992) assumed that the coastal current along the shore oscillates over the 
same tidal period and can be represented by a similar sine wave: 
ݑሺݐሻ ൌ ܷ ݏ݅݊
2ߨݐ
ܶ
  ሺ5.14ሻ
where ܷ  is  the maximum velocity of  the along‐shore current  [L T‐1].   Assuming the  two 
current velocities are in phase, the ratio of the velocity in the channel to the velocity of the 
coastal current is 
ݎ ൌ
ݒሺݐሻ
ݑሺݐሻ
ൌ
ݒ଴
ܷ
ൌ
ߨܲ
ܣ஼ுܷܶ
  ሺ5.15ሻ
where ݎ is referred to as the current velocity ratio and is dimensionless. 
As  the  ebbing  plume  initially  emerges  from  the  channel,  it  travels  orthogonally  to  the 
coastal  current,  which  is  assumed  to  be  traveling  parallel  to  the  shoreline.    Due  to  its 
initial momentum, the center of the plume travels some distance ݕ௠  away from the shore 
before  it  is  entrained  by  the  coastal  current  and  begins  traveling  parallel  to  the  shore.  
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Sanford et al. (1992) empirically derived a composite line‐of‐best‐fit relationship between 
the current ratio ݎ and the ratio of the distance ݕ௠ and the initial width of the plume  ܤ0: 
ݕ௠
ܤ଴
ൌ ൝
1.97ݎଵ.ହ଻ହ
1.05ݎଶ.ସ଼଼
0.5ݎ      
           
ݎ ൐ 2
0.6 ൑ ݎ ൑ 2
ݎ ൏ 0.6
ሺ5.16ሻ
As the plume exits the channel and reaches the maximum distance ݕ௠ from the shore, its 
width increases to a width ܤ by a factor equal to the current ratio ݎ: 
ܤ ൌ ݎܤ଴  ሺ5.17ሻ
The plume continues to spread due to dispersion and turbulent diffusion as it travels with 
the  coastal  current  down  the  shoreline.    After  half  a  tidal  period,  the  plume will  have 
traveled  some  maximum  distance  ݔ௠  down  the  coastline,  at  which  point  the  coastal 
current  reverses  direction  and  begins  flowing  back  towards  the  mouth  of  bay.    If  the 
coastal current flows at the same rate in both directions, then the head of the plume will 
return to the mouth of the bay at the end of a full tidal cycle.  Over this period, the plume 
reaches a maximum width represented by the standard deviation of the plume from the 
center, which Sanford et al (1992) showed to be approximately: 
ߪ் ൌ √0.05ܷ݄ܶ  ሺ5.18ሻ
where ߪ் is the standard deviation of the plume width after a full tidal cycle [L], and ݄ is 
the depth of water along the shore [L].  When the amplitude of the channel velocity is less 
than 60% of the amplitude of the coastal current velocity (ݎ ൏ 0.6), the return flow factor 
ܾ can be estimated as a function of ఙ೅
஻
 (Figure 5.1).   
Sanford et al. (1992) applied this model to a small embayment near Delaware Bay on the 
Atlantic  coastline  and  found  the  estimated  return  flow  factor  of  0.3  using  this  model 
agreed significantly better with field observations than the a priori estimate of 0.5. 
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Figure 5.1: Return flow factor as a function of σT/B for r < 0.6; from Sanford et al. 
(1992). 
5.3 TIDAL FLUSHING RESULTS 
The  parameter  values,  calculations  and  results  for  the  tidal  prism model  assuming  no 
return flow are presented in Appendix B.1 for all 29 bays.   Tidal ranges around St.  John 
average about 0.23 m and vary by only a few centimeters at different locations around the 
island  (Section  2.1.2).    Given  the  lack  of  spatial  variability  of  the  tidal  range,  the  tidal 
prisms of all the bays were calculated based on the same tidal range of 0.23 m and varied 
between 13,000 m3 and 420,000 m3.  However, unlike the tidal range, the tidal period is 
variable around the island with a semi‐diurnal cycle (12.4 hour period) on the north coast 
and  a  diurnal  cycle  (24.8  hour  period)  on  the  south  coast  (Section  2.1.2).    Using  the 
respective tidal period for each bay, the tidal flow rates in the absence of return flow, ܳ௧, 
ranged from 530 to 17,000 m3 hr‐1, and flushing times,  ிܶ, were between 4 and 61 days 
for all the bays around the island.  The pseudo‐first order decay coefficient representing 
the decay rate due to  flushing, ܭி, ranged from 0.016 to 0.24 d‐1.   Among the  four main 
study sites, the flushing times ranged from 13 to 61 days yielding flushing rates between 
0.016 and 0.077 d‐1 (Table 5.1). 
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Table 5.1: Flushing times and rates for the main study bays. 
Site  Flushing Time  
TF (d) 
Flushing Rate 
 KF (d
‐1) 
Fish Bay  16  0.062 
Leinster Bay  13  0.077 
Reef Bay  25  0.040 
Round Bay  61  0.016 
 
5.3.1 RETURN FLOW FACTOR RESULTS 
The parameter values, calculations and results for the return flow model are presented in 
Appendix B.1  for all 29 bays.   To estimate  the  fraction of  return  flow,  the peak channel 
velocity,  ݒ0, of each bay was calculated using the channel cross‐sectional area, which was 
measured  in  the  GIS.    The  coastal,  or  along‐shore,  current  speeds  were  based  on  the 
observations  reported  in  the  NOAA  Coastal  Pilot  (Section  2.1.2).    Since  only  a  few 
observations were available for the waters around St. John, the coastal current velocity at 
the mouth of each bay was approximated from the two nearest observations and is listed 
in  the  table of parameter values  in Appendix B.1.   Although  information on  the  relative 
phases of  the coastal and channel velocities was not available,  they were assumed to be 
perfectly in phase in order to obtain a maximum estimate of the return flow factor.   
As  a  result  of  the  small  tidal  range  and  large  cross‐sectional  areas  of  the  channels,  the 
coastal  current  velocities  were  2‐3  orders  of  magnitude  greater  than  the  channel 
velocities  and  the  current  speed  ratio,  ݎ,  varied  between  0.0002  and  0.008.    After 
calculating the distribution of the plume and its width at the turn‐around point, the ratio 
ఙ೅
஻
  was calculated and ranged from 11 to 2400, with only 3 of the 29 bays having ratios 
less  than  100.    According  to  Figure  5.1,  the  bays with  ఙ೅
஻
>100 would  have  a  return  flow 
factor of about 0.05, and the bay with the smallest value for ఙ೅
஻
 of 11 would have a return 
flow factor of about 0.12 (Appendix B.1).   Therefore, only 5‐10% of ebb flows would be 
expected  to  return  on  the  following  floods  for  the  bays  around  St.  John  based  on  this 
model. 
‐ 46 ‐ 
 
The results of the return flow model are reasonable given the shapes of the bays and their 
exposure  to  the  ocean.    Rather  than  being  connected  to  the  ocean  through  a  narrow 
channel, most  bays have  large  cross‐sectional  areas  at  their  ocean boundaries;  in  some 
cases, such as Reef Bay, the ocean boundary represents more than 25% of the entire bay 
perimeter.  As a result, tidal flow velocities are very small compared to the coastal current 
velocities  and  do  not  result  in  the  formation  of  tidal  plumes  in  the  near‐shore  coastal 
waters.   
A number of  other  factors,  particularly wind  stress  at  the water  surface,  can also drive 
circulation patterns along the shore, which may significantly alter flow velocities through 
the channels.  Since the estimated return flow factors were so small, the amount of return 
flow is assumed to be negligible for the bays around St.  John and the results of the tidal 
prism  model  assuming  ܾ ൌ 0  were  used  in  the  following  sediment  and  nitrogen 
embayment  models.    Further  investigations  of  near‐shore  circulation  patterns  and  the 
effects of surface water discharge on the rates of flushing are recommended. 
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6 SEDIMENT EMBAYMENT MODEL 
Watershed development on St. John is believed to stimulate sediment transport from the 
land  surface  to  coastal  waters  (McCreery  2007).    Sediment  loads  generally  rise  in 
response to construction of new roads and developments on the island as a result of soil 
excavation  and  increased  impervious  surface  area.    As  a  consequence  of  heightened 
sediment  loads,  coastal  waters  become  more  turbid  and  water  quality  deteriorates 
resulting in adverse impacts on coral reefs (Section 2.2.2).   
6.1 SEDIMENT TRANSPORT PROCESSES 
Sediment  can  be  delivered  to  a  bay  from  three  external  sources:  the  watershed,  the 
atmosphere  and  the  ocean.    Watershed  loading  is  generally  the  dominant  source  of 
sediment  in  regions  subject  to  human  disturbance  (Jeffrey  et  al.  2005;  Rogers  1990).  
Atmospheric  deposition  can  be  significant  near  arid  regions  with  high  atmospheric 
particulate levels, but in remote regions such as that of St. John, atmospheric deposition is 
assumed to be negligible.   Additionally, a high  level of suspended sediment in the ocean 
may  lead  to  sediment  transport  into  a  bay  by  tidal  exchange,  but  suspended  sediment 
levels  in  the  ocean  are  expected  to  be  uniform  around  St.  John  and  would  therefore 
contribute similar amounts of loading to each bay. 
In addition to  these external sources, suspended particles can also be  introduced to  the 
water  column  through  re‐suspension  from  benthic  sediments.    In  shallow  systems,  re‐
suspension  may  be  an  important  factor  that  generates  substantial  background 
concentrations of  suspended particles.   However,  this process was not considered since 
the  focus  of  this  analysis was  on  the  impact  of  terrestrial  sediment  loads.    In  order  to 
determine  the  relative  amounts  of  stress  imposed  by  sediment  loading  due  solely  to 
watershed  development,  loading  from  the  watershed  was  considered  to  be  the  only 
source of sediment to the bays.   
Once sediment reaches a bay, it can be exported from the water column by two processes: 
advection  out  of  the  bay  by  tidal  flushing  (assuming  negligible  river  discharge),  and 
gravitational  settling  to  the bottom of  the bay.    Like  any other  contaminant,  suspended 
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sediment may be removed by the exchange of water between a bay  and the ocean over 
successive tidal cycles.  Additionally, suspended particles that have densities greater than 
that of water will sink through the water column due to gravity.     
6.2 MODEL DESCRIPTION 
Considering  these  sources  and  sinks  of  sediment,  a mass  balance model  for  suspended 
sediment within an embayment is described by the governing equation: 
݀ܵ
݀ݐ
ൌ
ܮௌ
ܸ
െ ܭௌܵ െ ܭிܵ  ሺ6.1ሻ
where ܵ is the concentration of suspended sediment [M L‐3], ܮௌ is the amount of sediment 
loading from the watershed [M T‐1], ܸ is the volume of the bay [L3], ܭௌ is the pseudo‐first‐
order decay coefficient  for gravitational settling [T‐1], and ܭி  is  the decay coefficient  for 
tidal flushing defined in Section 5.2 [T‐1].   
The  amount  of  sediment  loading  from  a  watershed  depends  on  the  sediment 
concentration in the surface runoff and the discharge rate.  On St. John, sediment loading 
does  not  occur  frequently  since  surface  runoff  is  generally  observed  only  after  large 
rainstorms, which occur only a few times each year on average.  The bays are assumed to 
be  sufficiently  well‐mixed  such  that  once  sediment  reaches  a  bay,  it  quickly  disperses 
yielding a uniform concentration equal  to  the mass  load  from the watershed divided by 
the volume of the bay.   
The rate of sediment loss due to gravitational settling out of the water column depends on 
the velocity at which the particles sink. Under laminar conditions, the settling velocity of 
small particles can be computed using Stokes’ Law: 
ݒௌ ൌ
൫ߩ௣ െ ߩ௙൯݃݀ଶ
18ߤ
  ሺ6.2ሻ
where ݒௌ is the settling velocity [L T‐1], ߩ௣ is the particle density [M L‐3], ߩ௙ is the density 
of  the  fluid  [M  L‐3],  ݃  is  the  gravitational  acceleration  [L  T‐2],  ݀  is  the  diameter  of  the 
particle  [L],  and ߤ  is  the dynamic viscosity of  the  fluid  [M L‐1 T‐1].    Since Stokes’ Law  is 
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only  applicable  under  laminar  flow  conditions,  the  Reynolds  number  of  the  flow 
surrounding  the sinking particle must be  less  than 0.1  for  this method  to be valid.   The 
Reynolds  number,  ܴ݁,  is  a  dimensionless  ratio  of  inertial  forces  to  viscous  forces  on  a 
body in motion through a fluid: 
ܴ݁ ൌ
ߩ௙ݒௌܮ
ߤ
  ሺ6.3ሻ
where ܮ  is a characteristic length scale [L], which in this case equals  the diameter of the 
sinking particle.   High values of  the Reynolds number  indicate  turbulent  flow while  low 
values indicate laminar flow.   
Since  sediment  loads  are  comprised  of  particles  with  varying  shapes  and  sizes,  it  is 
generally useful to discretize sediment loads into a series of size classes.  Stokes’ Law can 
then  be  used  to  estimate  the  average  settling  velocity  of  each  particle  size  class  with 
average diameter ݀ and average density ߩ௣.  To verify that Stokes’ Law applies for a given 
particle size class, the Reynolds number is calculated using the estimated settling velocity.  
If  the Reynolds number  is  greater  than 0.1  then  the  flow around  the  settling particle  is 
turbulent and other settling models must be used. 
For large particle sizes in turbulent flow, Jimenez and Madsen (2003) developed a semi‐
empirical model for calculating settling velocities in natural systems: 
ݒௌ ൌ ൬ܣ ൅
ܤ
ܵכ
൰
ିଵ
· ඨ
ߩ௣ െ ߩ௙
ߩ௙
݃݀  ሺ6.4ሻ
where  ܣ  and  ܤ  are  empirical  values  that  depend  on  the  shape  and  roundness  of  the 
particles, and ܵכ is a dimensionless fluid‐sediment parameter defined as: 
ܵכ ൌ
݀ߩ௙
4ߤ ඨ
ߩ௣ െ ߩ௙
ߩ௙
݃݀  ሺ6.5ሻ
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Based  on  the  authors’  suggestion,  average  values  of ܣ ൌ 0.954  and ܤ = 5.12 were used 
since  direct  measurements  of  the  particle  shape  and  roundness  were  not  available 
(Jimenez and Madsen 2003). 
Once  the  settling  velocity  of  a  particle  class  is  known,  a  pseudo‐first‐order  decay 
coefficient representing  the  loss of  suspended particles due  to gravitational  settling can 
be  calculated  by  dividing  the  settling  velocity  by  the  average  depth  over  which  the 
particles must sink in order to reach the bottom of the bay: 
ܭௌ ൌ
ݒௌ
ܦ
  ሺ6.6ሻ
where ܭௌ  is  the decay coefficient due to settling [T‐1], and ܦ  is  the average depth of  the 
bay [L].   
6.3 PARAMETER ESTIMATION 
6.3.1 SEDIMENT LOADING RATES 
To calculate the total mass of sediment that reaches a bay and becomes suspended, a clear 
distinction must  first  be  made  between  two  types  of  sediments:  eroded  sediment  and 
suspended  sediment.   During a  storm event,  eroded  sediment  is  removed directly  from 
the land surface and transported by surface runoff to the receiving bays.  The total mass 
of eroded sediment produced per unit  time  is defined as  the eroded sediment yield.   As 
eroded sediment is transported by surface runoff through the watershed, some fraction of 
the  yield will  be  lost  by  a  number  of  removal  processes  including mainly  gravitational 
settling.  As the remaining particles reach the bay, an additional fraction of the initial yield 
will settle due to the rapid decrease in flow velocity as runoff leaves the stream channel 
and enters the bay.  Suspended sediment is defined as the remaining fraction of particles 
that remain suspended and do not settle out after being discharged into the bay.  The total 
mass of suspended sediment discharged into a bay is defined as the suspended sediment 
load  and  is  assumed  to  be  uniformly  distributed  throughout  the  bay  soon  after  being 
discharge and before any substantial losses occur due to settling or tidal flushing. 
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As  part  of  the  encompassing  group  project,  estimates  of  daily  eroded  sediment  yields 
from the 15  largest watersheds on  the  island were estimated  for  three years varying  in 
total rainfall (McCreery 2007).   The three specific years were chosen based on historical 
measurements  beginning  in  the  1980s  and  corresponded  to  the  years with  the  highest 
total annual rainfall (1986), the greatest rainfall in a single storm due to Hurricane Hugo 
(1989), and the average total annual rainfall (1990).  Sediment yields depended strongly 
on  the  total  area  of  unpaved  roads,  the  slope  of  the  land  surface,  and  the  size  of  the 
watershed (McCreery 2007).   
Total annual sediment yields to  the 15 bays spanned four orders of magnitude with the 
largest  sediment  yields  occurring  during  the  year  of  Hurricane  Hugo  (1989)  and  the 
lowest yields during the year of average rainfall (1990).   The range, mean, and standard 
deviation of  the annual sediment yields over all 15 bays  for each of  the  three years are 
summarized in Table 6.1 (see Appendix B.2 for the specific sediment yields for each bay).   
Table 6.1: Sediment yield statistics for the three years of varying rainfall with units 
in metric tonnes per year based on data from McCreery (2007). 
  Highest Rainfall 
(1986) 
Hurricane Hugo 
(1989) 
Average Rainfall
(1990) 
Minimum  23  66  9 
Maximum  4,170  11,400  2,220 
Mean  837  2,690  487 
Standard Deviation  1,110  3,100  580 
 
To  calculate  the  suspended  sediment  loads  to  each  bay  based  on  these  yields,  the  size 
distributions of suspended and eroded particles were obtained from sieve measurements 
of samples collected by sediment  traps placed within one bay on St.  John—Maho Bay—
and  along  flow  paths  of  runoff  from  roads  in  the  corresponding  watershed  (Ramos‐
Scharron  and MacDonald 2007).    These distributions  indicate  that  small‐sized particles 
(<0.02 mm in diameter) contribute about 50% of the total mass to suspended sediment 
but only about 5% to the total mass of eroded sediment (Figure 6.1).  The distribution of 
suspended  sediments was  assumed  to  be  representative  of  the  total  sediment  load  for 
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suspended particles that were not immediately lost by settling after being discharged into 
the bay  following  a  storm.   The distribution of  eroded  sediments  from Maho Road was 
assumed to be representative of the eroded sediment yields calculated by the watershed 
loading model since this model only calculates the amount of eroded sediment and does 
not account for losses during transport.   
 
Figure 6.1: Mass weighted particle­size distributions of suspended and eroded 
sediment; adapted from Ramos­Scharron and MacDonald (2007). 
The daily suspended sediment  loads were  found by comparing the  suspended sediment 
size  distribution  to  the  eroded  sediment  size  distribution  in  order  to  determine  the 
fraction of  the eroded sediment  yield  that was not  lost during  transport or upon  initial 
discharge into the bay.  This comparison was conducted over three separate particle size 
ranges since the fraction of eroded particles retained depends heavily on the particle size; 
after  being  eroded,  small  particles  are  less  likely  to  settle  out  of  surface  runoff  during 
transport or upon initial discharge than large particles which have much higher settling 
velocities. 
According  to  Figure  6.1,  the  maximum  suspended  particle  size  is  2  mm  since  it 
corresponds  to  the  100th  percentile,  meaning  100%  of  the  total  mass  of  suspended 
particles are finer.  However, only 75% of the eroded sediment particles are finer than 2 
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mm indicating that eroded particles with sizes greater than 2 mm neither reach the bays 
nor become suspended in the water column.  Therefore, 25% of the total eroded sediment 
mass is lost leaving a maximum 75% of the eroded sediment yield that can contribute to 
the  suspended  sediment  load.   While  the  remaining  75%  of  the  eroded  sediment  yield 
contains particle sizes within the range of suspended particle sizes, the shapes of the two 
distributions indicate that some particles, in addition to those greater than 2 mm in size, 
were also lost before becoming suspended in the bay.   
The distribution of suspended sediment on the semi‐log plot in Figure 6.1 is nearly linear 
throughout  the  entire  size  range  indicating  that  the  change  in  percentile  per  log‐unit 
change in particle size is roughly constant.  The distribution of eroded sediment, however, 
is only linear in some sections such as for particle sizes less than 0.06 mm, at which point 
there  is  a  rapid  increase  in  the  percentile  indicating  a  relatively  large mass  fraction  of 
eroded  particles with  sizes  of  0.06‐0.08 mm.    The  relative  distribution  of  particles  less 
than 0.06 mm is similar for both suspended and eroded sediment since the ratio between 
the percentiles of any two sizes is roughly equal for both distributions.   
For  example,  a  size  of  0.02  mm  corresponds  to  the  50th  and  5th  percentiles  for  the 
suspended and eroded sediment distributions, respectively, while 0.06 mm corresponds 
to  the  25th  and  2.5th  percentiles,  respectively.    The  ratio  of  the  percentile  of  0.06  mm 
diameter  particles  to  that  of  the  0.02  mm  percentile  is  therefore  about  0.5  for  each 
distribution.   Additionally,  the ratios  for both the 0.06 mm and the 0.02 mm percentiles 
between  the eroded sediment distribution  (2.5% and 5%) and  the  suspended sediment 
distribution (25% and 50%) were about 0.10.   
Based  on  the  similarity  between  the  two  distributions  and  on  the  fact  that  the  settling 
velocities  for  particles  of  this  size  range  are  orders  of  magnitude  smaller  than  for  the 
larger particle sizes (Section 6.3.2), the mass of particles less than 0.06 mm in diameter is 
assumed to be conserved between the point of erosion and the  initial suspension in the 
bays.    The  fraction  of  the  eroded  sediment  yield  that  contributes  to  the  suspended 
sediment load is thus 100% for particles sizes in this lower size range.  For particles with 
sizes in the middle range between 0.06 and 2 mm, the two distributions are substantially 
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suspended sediment distribution with each percentile reduced by a  factor of 10 (Figure 
6.2).   For  the sediment embayment model,  the daily  sediment  load ܮௌ  for each bay was 
computed as 10% of the daily sediment yields estimated by McCreery (2007). 
6.3.2 SETTLING VELOCITY 
The  settling velocities of  the  suspended particles were calculated using  the  two models 
described in Section 6.3.2 based on average particle densities and sizes obtained from the 
literature.    The  average  density  of  eroded  sediments  on  St.  John  was  estimated  at  
1.5  g  cm‐3  according  to one  study of  road  runoff  on St.  John  (Anderson and MacDonald 
1998).  Specific measurements of suspended particles were unavailable, and therefore the 
densities of both eroded and suspended particles were assumed  to be  the equal  to  this 
density since roads are one of the major sources of sediment loads to coastal bays around 
the  island.   The salinity and water  temperature  in each bay was assumed  to be relative 
constant  at  35  ppt  and  25°C  yielding  a  fluid  density  ߩ௙  of  1.023  g  cm‐3  and  dynamic 
viscosity ߤ of 0.010 g cm‐1 s‐1. 
Since  the  sizes  of  suspended  sediment  particles  spanned  four  orders  of  magnitude 
(0.0002 to 2 mm), the distribution of sediment particles was discretized into quartiles of 
equal mass with each class representing 25% of the total suspended sediment load  , which 
is equal  to 2.5% of  the total eroded sediment yield estimated by McCreery (2007).   The 
range of particle sizes in each class was obtained from Figure 6.1 and the average size was 
calculated as the arithmetic mean of the maximum and minimum sizes.   
The average settling velocities of these four classes ranged from 0.4 to 3100 m d‐1 using 
Stokes’ Law for the two smaller size classes and the model by Jeminez and Madsen (2003) 
for  the  two  large  classes  for  which  the  Reynolds  number  exceeded  a  value  of  0.1 
indicating turbulent flow conditions.  Since the settling velocities of particles in the larger 
two size classes were 21 and 3100 m d‐1 and average bay depths rarely exceeded 10 m, 
particles  in  these  larger  classes  would  settle  out  of  suspension  in  one  day  or  less  on 
average assuming no re‐suspension.   
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Table 6.2: Sizes, settling velocities and Reynolds numbers of the four suspended 
particle size classes. 
Size Class 
࢏ 
Percentile 
Range 
Size Range 
(mm) 
Average Size 
ࢊ (mm) 
Settling Velocity 
࢜ࡿ (m d
‐1) 
Reynolds 
Number  
1  < 25%  < 0.006  0.003  0.4  1.7x10‐5
2  25 – 50%  0.006 – 0.02  0.014  4.3  7.2x10‐4
3  50 – 75%  0.02 – 0.2  0.11  210  0.36 
4  75 ‐100%  0.2 – 2  0.65  3100  72 
 
6.3.3 TIDAL FLUSHING RATES 
Tidal  flushing  rates were assumed  to be equal  for all  the particle  size  classes and were 
estimated using the tidal prism model  in the absence of any return flow as described in 
Chapter 5. 
6.4 MODEL IMPLEMENTATION 
The sediment embayment model was applied  independently  to each of  the  four particle 
size  classes  since  the  settling  velocity  for  each  class  differed  by  orders  of  magnitude 
(Table  6.2).    The  solution  to  the  governing  equation,  Eqn.  (6.1), was  generated  using  a 
difference equation with time step ∆ݐ: 
ܵ௜ሺݐ ൅ ∆ݐሻ ൌ ܵ௜ሺݐሻ ൅
ܮௌ
௜ ሺݐሻ
ܸ
∆ݐ െ ܭௌ
௜ܵ௜ሺݐሻ∆ݐ െ ܭிܵ௜ሺݐሻ∆ݐ ሺ6.7ሻ
ܵ௜ሺݐ ൅ ∆ݐሻ ൌ
ܮௌ
௜ ሺݐሻ
ܸ
∆ݐ ൅ ൫1 െ ܭ்௜ ∆ݐ൯ܵ௜ሺݐሻ
ሺ6.8ሻ
where the superscript ݅ denotes the particle size class and ܭ்௜  is the total rate of sediment 
loss for size class ݅ (d‐1): 
ܭ்௜ ൌ ܭௌ
௜ ൅ ܭி  ሺ6.9ሻ
The difference equation was calculated over daily time steps (∆ݐ = 1 d) resulting in four 
time series of sediment concentration, one for each size class, over each of the three years 
of available sediment loading data.   This time step was chosen  in order to consider only 
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the  average  tidal  flow  ܳ௧  and  thus  to  avoid  the  effects  of  short‐term  variations  in  the 
exchange flows between the bays and the ocean.  The initial concentration of sediment in 
each class at the beginning of each year was assumed to be 0 mg L‐1.   
For the two larger particle size classes,  the total rate of sediment  loss ܭ௧௜ exceeded 1 d‐1 
yielding  negative  sediment  concentrations which  are  physically  meaningless.    To  avoid 
this numerical issue, a maximum limit of 1 d‐1 was imposed on the total rate of sediment 
loss  ܭ௧௜.    In  the  cases  where  this  restriction  was  imposed,  all  the  sediment  that  is 
discharged into a bay after a storm will settle and/or flush out completely in one day or 
less.    The  concentration  of  sediment  at  each  time  step would  therefore  be  equal  to  the 
load divided by the bay volume since ൫1 െ ܭ்௜ ൯ = 0: 
ܵ௜ሺݐ ൅ ∆tሻ ൌ
ܮௌ
௜ ሺݐሻ
ܸ
∆ݐ  ሺ6.10ሻ
After  calculating  the  suspended  sediment  concentration  for  each particle  size  class,  the 
total  suspended  sediment  concentration, ்ܵ,  was  calculated  as  the  sum  of  the 
concentrations of all four size classes for each time step: 
்ܵሺݐሻ ൌ෍ܵ௜ሺݐሻ
ସ
௜ୀଵ
  ሺ6.11ሻ
Preliminary  results  showed  that  for most  of  the  year  the  concentrations  of  suspended 
sediment were negligible in all the bays except after large rainfall events when sediment 
was  transported  by  surface  runoff.    Due  to  the  transient  behavior  of  the  sediment 
concentration, the average concentration calculated over the entire year did not provide a 
good measure  for  comparison  between  the  bays  since  it was  heavily  influenced  by  the 
periods of low rainfall when concentrations were nearly zero.   
Instead  of  the  annual‐average  concentration,  three  other  measures  that  include  the 
duration of  stress periods,  the  total mass of  suspended sediment contributing  to  stress, 
and  the  average  concentration  over  periods  of  stress  only  were  used  to  compare  the 
degree of sediment stress to coral reefs between the different bays.  Periods of stress are 
defined  as  the  times  when  the  sediment  concentration  exceeds  some  threshold 
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representing the maximum concentration above which reefs are believed to be negatively 
impacted  by  suspended  sediment.    For  coral  reefs,  a  concentration  of  10  mg  L‐1  is 
generally  considered  the  upper  limit  for  sediment  concentrations  under  non‐stressful 
conditions (Rogers 1990).   
6.4.1 SEDIMENT STRESS METRICS 
The  time  duration  of  stress  for  each  bay  and  year,  represented  by  the  symbol  Σ஽,  is 
defined as  the  length of  time over which  the  concentration of  suspended  sediment  in a 
bay exceeds the stress threshold of 10 mg L‐1.   
ߑ஽ ൌ ෍ ߖሺݐሻ߂ݐ
௧೘ೌೣ
௧ୀଵ
  ሺ6.12ሻ
where Ψሺݐሻ is a Boolean variable denoting whether the concentration of total suspended 
sediment at time ݐ exceeds the threshold concentration of 10 mg L‐1: 
ߖሺݐሻ ൌ ቊ1
0
    
 STሺtሻ  ൒  10 mg L‐1
 STሺtሻ  ൏  10 mg L‐1
  ሺ6.13ሻ
This metric represents  the  length of  time that a reef  is under  stress on an annual basis.  
However, it does not account for the relative concentration or mass of sediment causing 
the stress.  For example, following a large rainstorm, a bay having an initial concentration 
that barely exceeds the threshold may take a long period of time to return to non‐stressful 
conditions if the rates of flushing and settling are small.  Another bay with greater rates of 
settling  and  flushing  may  have  an  initial  concentration  that  is  much  larger  but  that 
decreases to non‐stressful levels over the same amount of time as the first bay.  Therefore, 
these two bays would have the same time duration of stress, but the larger concentrations 
in the second case would presumably have a more significant impact on coral health than 
the smaller concentrations in the first case.   
In  addition  to  the  duration  of  stress,  the  integrated  stress  concentration,  ߑூ,  was 
calculated  as  the  sum  of  the  total  suspended  sediment  concentration  over  time  during 
periods of sediment stress only: 
‐ 59 ‐ 
 
ߑூ ൌ ෍ ்ܵሺݐሻ · ߖሺݐሻ
௧೘ೌೣ
௧ୀଵ
· ∆ݐ  ሺ6.14ሻ
The  integrated  stress  concentration  represents  the  total mass  of  sediment,  in  terms  of 
concentration, that causes coral stress and is reported in units of mg L‐1 d.  The total mass 
of sediment can be calculated by multiplying the integrated concentration by the average 
bay  volume.    Since  suspended  sediments  cause  stress  mainly  by  decreasing  light 
penetration through the water column, the sediment concentration is more indicative of 
stress than the total mass and therefore the total mass causing sediment stress was not 
considered.   
Like the stress duration, the integrated stress concentration is also insufficient as a single 
indicator of sediment stress.  For example, if the sediment concentration in one bay barely 
exceeds the threshold for a  long period of time, and the concentration in another bay  is 
initially  much  greater  but  drops  below  the  threshold  in  less  time,  then  the  integrated 
stress  concentration may  be  the  same  for  both  bays  but  the  period  of  stress would  be 
greater for the first bay than for the second.   
The average stress concentration, represented by the symbol ߑ஺, is defined as the average 
concentration  of  suspended  sediment  over  periods  of  stress  only  and  is  calculated  by 
dividing the integrated stress concentration by the stress duration: 
ߑ஺ ൌ
ߑூ
ߑ஽
  ሺ6.15ሻ
Each  of  the  three  stress metrics was  evaluated  for  each  bay  and  for  each  of  the  three 
years.  To simplify the results for comparison, the three stress metrics will be represented 
in  vector  form  as  Σ௠
௝,௞  where  the  index  ݆  denotes  the  year,  ݇  denotes  the  bay,  and 
݉ ൌ ሼܦ, ܫ, ܣሽ denotes the three different stress metrics. 
The annual‐mean of each stress metric, Σ௠௞തതതത, was calculated for each bay ݇ over the three 
years of varying rainfall: 
‐ 60 ‐ 
 
ߑ௠௞തതതത ൌ
1
௝ܰ
෍ߑ௠
௝,௞
௝
  ሺ6.16ሻ
where  ௝ܰ  is the number of years being considered, which is three in this case.   The bay‐
annual‐mean,  ۃΣ௠തതതതۄ, was  calculated  for  each metric  as  the  average  of  the  annual‐means 
over all the bays: 
ۃߑ௠തതതതۄ ൌ
1
௞ܰ
෍ߑ௠௞തതതത
௞
  ሺ6.17ሻ
where  ௞ܰ is the number of bays.  Since each stress metric provided a different measure of 
sediment  stress,  all  three  metrics  were  considered  in  the  following  analysis  for 
comparison.  The best indication of stress depends on the mechanism by which sediment 
causes stress to coral reefs, which is not well known (Section 2.2.2.5).   
6.5 RESULTS 
As  expected,  the  time  series  of  suspended  sediment  concentrations  displayed  highly 
transient behavior with negligible concentrations throughout the year except after runoff‐
generating storm events (see Appendix B.2 for time series of all results).  After a sediment 
load was discharged into a bay, the total suspended sediment concentration would peak 
and  then  decrease  as  particles  in  each  size  class  settled  out  of  suspension  and  were 
flushed  from  the  bay  (Figure  6.3).    Since  the  losses  due  to  settling  and  flushing  are 
represented as first‐order decay processes, the declines in sediment concentration were 
exponential for each individual size class.   
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Figure 6.3: Example of predicted total suspended sediment concentrations in Fish 
Bay. 
The  parameter  values  for  the  flushing  rate  and  settling  rates  in  each  bay  are  listed  in 
Appendix B.2.  Among the four particle size classes, the total loss rate for the smallest size 
class, ܭ்ଵ, in each of the bays never exceeded the maximum rate of 1 d‐1 while the total loss 
rates for the second smallest size class, ܭ்ଶ, did reach the maximum in about half the bays.  
The two larger classes had sufficiently high settling rates to reach the maximum total loss 
rate  in  every  bay  and  therefore  only  contributed  to  sediment  stress  on  the  day 
immediately after sediment loads were discharged from the watershed.   
Among all the bays and all three years, the time duration of stress, ߑ஽
௝,௞, ranged from 0 to 
18  days  and  was  generally  greatest  during  the  year  of  Hurricane  Hugo  (1989)  when 
sediment loads were also greatest (Appendix B.2).  The annual‐mean stress duration, Σ஽
௞തതതത, 
of  all  15  bays  ranged  from 0  to  12  days,  and  the  bay‐annual‐mean,  ۃΣ஽തതതതۄ,  was  2.4  days 
(Figure 6.4).  The maximum annual‐mean stress duration was 12 days for Fish Bay, which 
was 5.7 days greater  than  the next  greatest  stress durations  for both Coral Harbor  and 
Great Cruz Bay.       Among  the other  three study sites,  the mean  annual  stress durations 
were 0.3 days for both Reef Bay and Leinster Bay and 0 days for Round Bay.  It should be 
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noted that mean durations reported as fractions of a day are the result of different stress 
durations for each of the three years of varying rainfall which were averaged. 
The  integrated  stress  concentration  for  each  bay  and  year,  ߑூ
௝,௞,  ranged  from  0  to  
1,500 mg  L‐1  d  and was  greatest  during  the  year  of  Hurricane Hugo  (1989)  (Appendix 
B.2).    The  annual‐mean  integrated  stress  concentrations,  Σூ
௞തതത,  ranged  from  0  to  
730 mg L‐1 d and the bay‐annual‐mean, ۃΣூഥ ۄ, was 110 mg L‐1 d with the maximum again 
occurring in Fish Bay.  For the other main study sites, the annual‐mean integrated stress 
concentration was 7.3 mg L‐1 d for Reef Bay, 5.8 for Leinster Bay and 0 for Round Bay.   
Based  on  the  stress  durations  and  integrated  stress  concentrations,  the  average  stress 
concentrations  for  each  bay  and  year,  Σ஺
௝,௞,  ranged  from  0  to  84 mg  L‐1  and were  also 
greatest  during  the  year  of Hurricane Hugo  (Appendix B.2).    The  annual‐mean  average 
stress  concentrations,  Σ஺
௞തതത,  ranged  from  0  to  52  mg  L‐1  with  Fish  Bay  again  having  the 
greatest  value,  and  the  bay‐annual‐mean  average  stress  concentration,  ۃΣ஺തതതۄ,  was  
17 mg L‐1.   For the other main study sites, the mean average stress concentrations were 
7.3 mg L‐1 for Reef Bay, 5.8 for Leinster Bay and 0 for Round Bay.   
 
Figure 6.4: Annual­mean duration of sediment stress. 
0
2
4
6
8
10
12
14
Br
ow
n 
Ba
y
Ca
ne
el
 B
ay
Ci
nn
am
on
 B
ay
Co
ra
l H
ar
bo
r
Cr
uz
 B
ay
Fi
sh
 B
ay
G
re
at
 C
ru
z B
ay
G
ro
ot
pa
n 
Ba
y
H
ur
ri
ca
ne
 H
ol
e
La
m
es
hu
r B
ay
Le
in
st
er
 B
ay
M
ah
o 
Ba
y
Re
ef
 B
ay
Re
nd
ez
vo
us
 B
ay
Ro
un
d 
Ba
y
St
re
ss
 D
ur
at
io
n 
(d
)
‐ 63 ‐ 
 
 
Figure 6.5: Annual­mean integrated stress concentrations. 
 
Figure 6.6: Annual­mean average stress concentrations. 
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Based on the mean values of the three stress metrics for each bay, the relative orders of 
the  bays  in  terms  of  increasing  sediment  stress  were  fairly  consistent.      The  highest 
sediment stress is expected in Fish Bay which had the greatest values for all three mean 
stress metrics among all  the bays.   Three of  the bays—Round Bay, Hurricane Hole,  and 
Grootpan  Bay—showed  no  signs  of  stress  during  any  of  the  three  years  since  the 
concentrations of  suspended  sediments never  exceeded  the 10 mg  L‐1  threshold due  to 
having large bay volumes and small watershed sizes.  During the year of average rainfall 
(1990),  only  five  of  the  fifteen bays  showed  signs  of  stress  suggesting  that most  of  the 
bays are not subject to sediment stress during a year of average rainfall. 
The  annual‐mean  stress  duration,  Σ஽
௞തതതത,  and  integrated  stress  concentration,  Σூ
௞തതത,  were 
strongly correlated to one another based on a  linear regression (R2 = 0.955; Figure 6.7).  
In  bays  where  stressful  conditions  persist  for  long  periods  of  time,  the  total  mass  of 
suspended  sediment  causing  the  stress  is  therefore  also  large,  as  expected.    The 
correlations  between  each  of  these  two  metrics  and  the  annual‐mean  average  stress 
concentration,  Σ஺
௞തതത, were  not  as  strong,  but were  still  significant with  R2 = 0.757  for  the 
stress duration (Figure 6.8) and R2 = 0.687 for the integrated stress concentration (Figure 
6.9).   
 
Figure 6.7: Comparison of annual­mean integrated stress concentrations and mean 
stress durations. 
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Figure 6.8: Comparison of annual­mean average stress concentrations and stress 
durations. 
 
Figure 6.9: Comparison of annual­mean average stress concentrations and 
integrated stress concentrations. 
6.6 SENSITIVITY ANALYSIS  
A sensitivity analysis was performed  to evaluate  the effect of  parameter uncertainty on 
the  results  of  the  sediment  embayment model.    The  governing  equation,  Eqn.  (6.1),  for 
this model depends on one set of input data that includes the watershed loading rate ܮௌ, 
and  three  static  parameters  including  the  bay  volume  ܸ,  the  settling  rate  ܭௌ,  and  the 
flushing rate ܭி.  In addition, five other parameters representing the properties of the bay 
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water  and  the  suspended  particles  were  used  to  calculate  the  settling  rate.    Although 
these  five parameters were all  subject  to some degree of uncertainty,  two of  them—the 
fluid density ߩ௙ ܽnd viscosity ߤ—were excluded from the sensitivity analysis since their 
estimates were assumed  to be known with high  certainty.   The other  three parameters 
used to calculate the settling velocity—the average particle size ݀, the particle density ߩ௣, 
and the average bay depth ܦ—were included in the sensitivity analysis since their values 
were based on less certain estimates.  The sensitivity analysis of the sediment embayment 
model  therefore  focused on  these  three parameters  in addition  to  the sediment  loading 
rate, the bay volume and the flushing rate.   
To facilitate the description of this analysis, the six parameters are represented in vector 
form  and  represented  by  the  symbol  ߎ௡  where  the  index  ݊  denotes  the  parameter 
number according to the classifications in Table 6.3. 
Table 6.3: Parameters for the sensitivity analysis of the sediment embayment 
model. 
࢔  Parameter Description  Symbol 
1  Sediment Load  ܮௌ
2  Average Bay Volume  ܸ
3  Average Bay Depth  ܦ
4  Flushing Rate  ܭி
5  Particle Size  ݀
6  Particle Density  ߩ௣  
 
The changes in annual‐mean stress duration, Σ஽
௞തതതത, integrated stress concentration, Σூ
௞തതത,  and 
average  stress  concentration,  Σ஺
௞തതത,  in  response  to  variations  in  the  six  parameters  were 
then compared to the results reported in Section 6.5 to evaluate the relative sensitivity of 
the model to changes in these parameters due to uncertainty. 
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6.6.1 SENSITIVITY ANALYSIS METHODS 
The sensitivity of the model was evaluated by independently varying the value of each of 
the  six  parameters  by  ±10%  and  ±25%  and  calculating  the  percent  changes  in  the 
resulting three sediment stress metrics.  Since the analysis is based on the percent change 
in parameter values and response variables, the operator ߜ is used to indicate the percent 
change in the variable that it precedes.  The four percent changes in each parameter value, 
ߜΠ௡, are therefore represented in decimal form as: 
ߜߎ௡ ൌ ሼെ0.25,െ0.10,൅0.10,൅0.25ሽ ሺ6.18ሻ
For  each  of  these  four  parameter  values,  the  three  sediment  stress metrics,  Σ௠
௝,௞,  were 
calculated using the sediment embayment model.   The annual‐means of the three stress 
metrics,  ߑ௠௞തതതത,  were  computed  as  the  average  of  the  values  for  each  of  the  three  years 
according to Eqn. (6.16).   
The percent change of the annual‐mean of each metric as a function of the percent change 
in each parameter value, ߜΣ௠௞തതതതሺߜΠ௡ሻ, was then calculated: 
ߜߑ௠௞തതതതሺߜߎ௡ሻ ൌ
ߑ௠௞തതതതሺߜߎ௡ሻ െ ߑ௠௞തതതതሺ0ሻ
ߑ௠௞തതതതሺ0ሻ
 
ሺ6.19ሻ
where  ߑ௠௞തതതതሺ0ሻ  is  the  original  annual‐mean metric  for  bay  ݇  reported  in  Section  6.5  for 
which  ߜΠ௡ ൌ 0.    The  resulting  percent  changes  in  each  stress  metric  in  response  to 
variations  in  the  parameter  values were  combined  to  produce  a  bay‐average  response, 
ۃߜΣ௠തതതതሺߜΠ௡ሻۄ, which is the average percent change in the metric ݉ in response to a percent 
change in parameter ݊ computed over all 15 bays: 
ۃߜߑ௠തതതതሺߜߎ௡ሻۄ ൌ෍ߜߑ௠௞തതതതሺߜߎ௡ሻ
௞
  ሺ6.20ሻ
The  results  of  the  sensitivity  analysis  are  summarized  by  a  set  of  response  curves, 
denoted  by  the  symbol  Φሺ݉, ݊ሻ,  which  represent  the  relationship  between  the  bay‐
average percent change in the annual‐mean of the stress metric ݉, ۃߜΣ௠തതതതۄ, and the percent 
change of the parameter value ݊, ߜΠ௡. 
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Most of the response curves resulting from this analysis were nearly linear over the range 
of  parameter  values  considered  (±25%;  Section  6.6.2).    To  quantify  the magnitude  and 
direction of each response, the average slope of each response curve Φሺ݉, ݊ሻ, denoted by 
ܾሺ݉, ݊ሻ, was calculated according to the equation: 
ܾሺ݉, ݊ሻ ൌ
∑൫ۃߜߑ௠ሺതതതതതߜߎ௡ሻۄ െ ۃߜߑ௠തതതതሺߜߎ௡ሻۄതതതതതതതതതതതതതതതത൯ ൫ߜߎ௡ െ ߜߎ௡തതതതത൯
∑൫ߜߎ௡ െ ߜߎ௡തതതതത൯
ଶ ሺ6.21ሻ
where each summation is computed over each of the four parameter values that vary by 
the percent changes listed in Eqn. (6.18).  The overbars for the three variables to the right 
of the three minus signs indicate the average each percent change calculated for all four 
values of ߜΠ௡.  The slope ܾሺ݉, ݊ሻ of the response curve Φሺ݉, ݊ሻ is a measure of both the 
direction  and  the magnitude  of  the  average  response  of  stress metric ݉  to  changes  in 
parameter ݊. 
To determine the overall sensitivity of the model to changes in each parameter, denoted 
by Γ௡, the average response magnitude was calculated based on the absolute values of the 
response curve slopes between that parameter and each of the three stress metrics: 
߁௡ ൌ
1
3
෍|ܾሺ݉, ݊ሻ|
௠
  ሺ6.22ሻ
The  larger  the  average  response  slope,  Γ௡,  the greater  the  sensitivity of  the model  is  to 
parameter ݊.   
6.6.2 SENSITIVITY ANALYSIS RESULTS 
The results of  the sensitivity analysis showed  large differences both  in the responses of 
each  stress  metrics  and  in  the  overall  responses  of  the  model  to  variations  in  each 
parameter (Appendix B.2).  The response curves of the stress metrics were nearly linear 
over  the  range  of  parameter  variation  (±25%)  but  some  showed  slightly  nonlinear 
behavior.  Plots of the response curves are provided in Appendix B.2. 
The  slopes  of  the  response  curves  for  each  parameter  are  presented  in  Figure  6.10.  
Increases in the sediment loading rate (ܮௌ) were found to result in increases in all three 
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stress  metrics  as  indicated  by  the  response  slopes  being  consistently  positive,  while 
increases in the average bay volume (ܸ) drove decreases in all  three as indicated by the 
negative response slopes (Figure 6.10).  The flushing rate ሺܭிሻ, particle density ൫ߩ௣൯, and 
particle size ሺ݀ሻ were all negatively related to both the stress duration and the integrated 
stress  concentration,  and  were  positively  related  to  the  average  stress  concentration.  
Conversely, the bay depth ሺܦሻ was positively related to the stress duration and integrated 
concentration,  and  negatively  related  to  the  average  stress  concentration.    Therefore, 
changes  in  these  latter  four parameters caused different response directions among the 
three stress metrics.   
 
Figure 6.10: Response curve slopes for each parameter and stress metric. 
This discrepancy in response directions between the three metrics is due to the fact that 
the sensitivity of the average stress concentration to a parameter is directly related to the 
sensitivities  of  the  other  two  stress metrics  to  the  same  parameter.    Since  the  average 
stress concentration is proportional to the integrated stress concentration and inversely 
proportional  to  the  stress duration by Eqn.  (6.15),  a  greater  response  in  the  integrated 
concentration relative to that of the stress duration would result in a net increase in the 
average concentration while a greater response in the stress duration would cause a net 
decrease.   
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As  shown  in Figure 6.10, when  the  response  slope between a parameter and  the  stress 
duration exceeds that between the parameter and the integrated concentration then the 
slope  for  the  average  concentration  response  will  be  in  the  opposite  direction.  
Conversely,  if  the  slope  for  the  integrated  concentration  exceeds  that  for  the  stress 
duration, then the average concentration will respond in the same direction as the other 
two metrics.   
The results of this sensitivity analysis suggest that the average stress concentration may 
not  accurately  represent  sediment  stress  based  on  its  response  to  the  values  of  the 
particle size and density.   The slopes between the average concentration and these  two 
parameters  are positive meaning  that  increases  in  the  size or density of  the  suspended 
particles will drive increases in the average stress concentration.   
Intuitively, if the particles were larger then they would sink more rapidly and the period 
of stress would be shorter.   The slope between the stress duration and the particle size 
confirms  this  expectation  since  it  is  negative.   Additionally,  if  the particles had  a  larger 
density, then a given mass of sediment load would be distributed over a fewer number of 
particles assuming the average size were unchanged.   With a fewer number of particles, 
less  turbid water would  be  expected which  is  also  confirmed by  the  negative  response 
slope  between  the  integrated  concentration  and  the  particle  density.    Therefore,  the 
average stress concentration may not be a suitable indicator variable for sediment stress. 
The overall sensitivities of the model to variations in the six parameters are listed in Table 
6.4.    The model  was  found  to  be most  sensitive  to  the  particle  density  ൫ߩ௣൯  and  least 
sensitive to  the  flushing rate ሺܭிሻ.   Variations  in the bay volume ሺܸሻ and sediment  load 
ሺܮௌሻ also  induced  strong  responses,  followed  by  the  particle  size  ሺ݀ሻ  and  average  bay 
depth ሺ݀ሻ. 
The  parameters  with  the  greatest  uncertainty  are  believed  to  be  the  particle  density, 
particle  size  and  the  sediment  loads.      The  properties  of  the  eroded  and  suspended 
particles were based on measurements taken at only one location on St. John (Maho Bay) 
which may not have been representative of the entire island (Section 6.3).   Additionally, 
the samples of suspended sediment collected within the bay may have been taken either 
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during  a  dry  period when  little  runoff  occurred  or  following  an  unusually  large  storm 
which would result in a misrepresentative distribution.    
The  sediment  loads  were  based  on  the  eroded  sediment  yields  calculated  using  an 
empirical watershed loading model for which calibration data was limited.  The estimates 
of  the  tidal  flushing  rate  ሺܭிሻ  in  each bay are  also  considered  to have high uncertainty 
since they were calculated using a simple zero‐dimensional box model based on limited 
observations of actual near‐shore hydrodynamics and neglected the effects of freshwater 
discharge  and  wind  stress.    However,  the  relatively  low  sensitivity  of  the  sediment 
embayment model to the flushing rate suggests that a more accurate understanding of the 
tidal dynamics may not cause a significant change in the results. 
The  two  average  bay  dimensions—volume  and  depth—are  expected  to  be  known with 
little  uncertainty  since  the  bathymetric  charts  obtained  from  the  National  Oceanic  and 
Atmospheric  Administration  (Section  4.1.2)  are  assumed  to  be  relatively  accurate.  
Therefore, in light of the sensitivity analysis and expected levels of uncertainty regarding 
the  six  parameters,  further  investigation  into  the  particle  density,  sediment  loads,  and 
particle size is suggested to improve the results of the sediment embayment model. 
Table 6.4: Results of the sensitivity analysis for the sediment embayment model.  
Index 
࢔ 
Parameter 
Description 
Symbol  Model Sensitivity 
ࢣ࢔
1  Sediment Load  ܮௌ 0.87 
2  Bay Volume  ܸ 0.92 
3  Bay Depth  ܦ 0.28 
4  Flushing Rate  ܭி 0.12 
5  Particle Size  ݀ 0.50 
6  Particle Density  ߩ௣   1.06 
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7 NITROGEN EMBAYMENT MODEL 
7.1 NITROGEN PROCESSES IN THE MARINE ENVIRONMENT 
As  discussed  in  Section  2.2.2.6,  nitrogen  is  usually  the  limiting  nutrient  in  marine 
ecosystems.    The  biogeochemical  cycling  of  nitrogen  is  critical  for  maintaining  the 
complex food web that supports such a wide diversity of organisms.  Although coastal and 
marine waters are  typically oligotrophic—meaning nutrients are  low  in abundance and 
high  in  demand—these  environments  can  sustain  highly  productive  biological 
communities  such  as  coral  reefs.    In  most  marine  ecosystems,  a  large  fraction  of  the 
nitrogen  assimilated  by  growing  phytoplankton  and  other  primary  producers  is  made 
available  through  internal  recycling within  the  system rather  than  from external  inputs 
(Bianchi  2007).    Figure  7.1  provides  a  schematic  of  the  nitrogen  cycle  for  near‐shore 
marine ecosystems. 
 
Figure 7.1: The nitrogen cycle in near­shore marine ecosystems from  Bianchi 
(2007).  DON = Dissolved Organic Nitrogen, PON = Particulate Organic Nitrogen. 
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The  major  abiotic  sources  of  nitrogen  to  coastal  embayments  are  from  groundwater 
discharge, surface water discharge, and atmospheric deposition, while  the major abiotic 
export  fluxes  are  advection  and  dispersion  driven  by  tidal mixing  and  river  discharge.  
Tidal mixing may  in  fact be either an  input or an output  flux of nitrogen between a bay 
and the ocean depending on the concentration of nitrogen in the bay relative to that in the 
ocean.    If  nitrogen  levels  are  greater  in  the  ocean  then  tidal  mixing  will  result  in  net 
transport of nitrogen from the ocean to the bay and vice versa.   For most contaminants 
originating  from coastal watersheds,  tidal mixing  results  in  a  net  export,  or  flushing,  of 
contaminants from the bay. 
In  addition  to  these  physical  transport  fluxes,  nitrogen  is  also  imported  and  exported 
across  system  boundaries  by  microbial  transformations  via  biochemical  oxidation‐
reduction reactions that produce a number of nitrogen‐containing organic and inorganic 
compounds.    These  transformations  and  fluxes  are  collectively  known  as  the  nitrogen 
cycle. 
7.1.1 PHYSICAL TRANSPORT OF NITROGEN 
7.1.1.1 SURFACE WATER AND GROUNDWATER DISCHARGE 
The  largest  physical  inputs  of  nitrogen  to  a  coastal  aquatic  ecosystem are  usually  from 
groundwater  and  surface  water  discharge  in  the  form  of  dissolved  inorganic  nitrogen 
(DIN), which  includes nitrite  (NO2‐), nitrate  (NO3‐) and ammonium (NH4+)  (Valiela et al. 
1997).    In  regions  with  widespread  anthropogenic  development,  groundwater  may 
become  highly  enriched  with  nitrogen  due  to  fertilizer  use,  wastewater  discharge  and 
septic  system  seepage  (Valiela  et  al.  1997).    The  discharge  of  groundwater  along  the 
shoreline may be a major source of nutrients even though the flow rate is typically small 
compared  to  the  volume  of  the  system  (Paytan  et  al.  2006;  Slomp  and  Van  Cappellen 
2004).    Some  coastal  bays may  receive  significant  nitrogen  inputs  from  rivers  or  other 
forms of surface water runoff.  Due to the absence of perennial rivers on St. John, nitrogen 
loading by surface runoff  is an infrequent event.   Additionally, DIN is highly soluble and 
easily transported below the soil surface by infiltration.  As a result, when surface runoff 
is generated  there  is  little nitrogen  that  can be  removed  from  the soil  surface.   For  this 
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reason and due to the  lack of direct measurements of nitrogen concentrations in runoff, 
nitrogen loading by surface water is assumed to be insignificant in the coastal bays of St. 
John, but more investigation is needed to confirm this assumption. 
7.1.1.2 ATMOSPHERIC DEPOSITION 
In  addition  to  groundwater  and  surface  water  discharge,  atmospheric  deposition  of 
nitrogen by precipitation and particle deposition can also be a significant input to coastal 
systems  (Barile  and  Lapointe  2005;  Paerl  1997).    The  major  source  of  atmospheric 
nitrogen  is  from  the  combustion  of  fossil  fuels  which  releases  nitrogen  oxides  to  the 
atmosphere  where  they  accumulate  and  dissolve  into  water  vapor.    When  this  vapor 
condenses and forms precipitation, the dissolved nitrogen reaches the water surface as an 
input of new nitrogen—a flux referred to as wet atmospheric deposition.   Another input 
flux—known as dry deposition—occurs  through  the atmospheric  transport of nitrogen‐
bound  particles  from  land  to  water.    In  the  USVI,  the  rate  of  wet  nitrogen  deposition 
generally exceeds that of dry deposition by a factor of four (Section 7.3.2).   
7.1.1.3 TIDAL FLUSHING 
In all coastal systems, especially those that receive little river discharge, tidal mixing and 
flushing can have a significant impact on the transport of nitrogen between a bay and the 
ocean.  Tidal flow between the bay and the ocean gives rise to longitudinal dispersion and 
dilution  of  contaminants  in  coastal  bays.    If  the  concentration  of  nitrogen  in  the  bay  is 
greater than that  in the ocean, which  is typically the case for oligotrophic ocean waters, 
there will be a net flux of nitrogen out of the bay.  Flushing can also be driven by advective 
transport  from  river  discharge,  especially  after major  runoff‐generating  storms.    For  a 
more detailed discussion about tidal flushing see Section 5.1. 
7.1.2 BIOLOGICAL TRANSFORMATION OF NITROGEN 
7.1.2.1 NITROGEN FIXATION 
Although  nitrogen  is  the  most  abundant  gas  in  the  Earth’s  atmosphere,  it  is  generally 
inaccessible  to  the majority  of  primary  producers  since  it  is  composed  of  two nitrogen 
atoms  held  together  by  a  triple  bond.    The  amount  of  energy  required  to  separate  this 
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triple  bond  is  so  great  that  most  primary  producers  do  not  invest  the  materials  and 
energy  to  produce  the  enzymes  that  can  break  this  bond.    However,  a  few  classes  of 
microorganisms,  particularly  cyanobacteria,  employ  unique  biochemical  pathways  that 
convert  atmospheric  nitrogen  to  more  accessible  forms  of  nitrogen  through  a  process 
called  nitrogen  fixation.    This  process  introduces  new nitrogen  to  the  system  since  the 
nitrogen is originally present in the atmosphere, outside of the system boundaries.   
Rates of nitrogen fixation are very difficult to measure at the system scale due in part to 
the  spatial  and  temporal  heterogeneity  of  bacterial  communities.    Over  the  past  few 
decades,  two  popular  methods  have  emerged  for  estimating  nitrogen  fixation  rates: 
acetylene (C2H2) reduction and 15N isotopic uptake (Capone 1983).   
Acetylene  reduction  is  an  enzymatic  assay  that  is  used  to  measure  the  activity  of 
nitrogenase,  which  is  the  key  enzyme  that  breaks  the  triple  bond  and  splits  the  two 
nitrogen atoms.  When nitrogenase is exposed to acetylene (C2H2), which also contains a 
triple bond like nitrogen gas (N2), it will break the triple bond and reduce the compound 
to  ethylene  (C2H4).  By  measuring  the  rate  of  ethylene  production,  the  activity  of 
nitrogenase  can  be  inferred  and  used  to  estimate  the  rates  of  nitrogen  fixation  under 
natural conditions.   
The 15N isotopic method involves measuring the change in the ratio of two stable nitrogen 
isotopes (15N and 14N) in the biological tissue of a microbial community under exposure to 
N2  gas  that  is  highly  enriched  in  15N  relative  to  14N.    Since  15N  is  usually  much  less 
abundant than 14N in the environment, the change in this isotopic ratio indicates the rate 
at which 15N is taken up by the microorganisms through nitrogen fixation.  Both methods 
have a number of limitations for accurately measuring the rate of nitrogen fixation in the 
environment,  but  a  sufficient  number  of  studies  have  been  conducted  to  obtain 
reasonable estimates for various types of marine environments. 
Capone  (1983)  conducted  a  comprehensive  review  of  nitrogen  fixation  measurements 
and  calculated  the  average  rates  for  a wide  range  of marine  environments  and benthic 
substrates.   Not  surprisingly,  the greatest  areal  rates of nitrogen  fixation were  found  in 
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the  most  productive  ecosystems—coral  reefs  and  salt  marshes—and  the  lowest  rates 
were found in bare estuary sediments (Table 7.1). 
Table 7.1: Average rates of nitrogen fixation for different marine environments 
(Capone, 1983). 
Environment  N2 Fixation Rate 
(kg N ha‐1 yr‐1) 
Bare Estuary  4 
Seagrass  55 
Coral Reefs  250 
Salt Marsh  240 
Mangroves  110 
 
7.1.2.2 DENITRIFICATION 
Some microorganisms,  particularly  those  in  the  genus  Pseudomonas,  convert  nitrate  to 
nitrogen  gas  by  a  process  called  denitrification,  which  is  effectively  the  reverse  of 
nitrogen  fixation  and  represents  a  loss  of  nitrogen  from  the  system.    Denitrification  is 
particularly  significant under anoxic  conditions when oxygen  levels  are depleted.   Most 
denitrification occurs  in  anoxic  sediments where microorganisms use nitrate  instead of 
oxygen  as  an  electron  acceptor  in  anaerobic  respiration.    Denitrification  rates  are 
generally  lowest  in  coastal  marine  systems  compared  with  all  other  types  of  aquatic 
ecosystems  (Pina‐Ochoa  and  Alvarez‐Cobelas  2006).    However,  these  rates  tend  to 
increase significantly  in nutrient enriched coastal systems due to a higher abundance of 
nitrate and a lower abundance of oxygen as a result of eutrophication.   
There  are  a  number  of  methods  to  estimate  the  rates  of  denitrification  including 
measurements of N2 fluxes at the sediment surface and mass balance calculations (Bianchi 
2007).   Like nitrogen fixation, denitrification  is highly variable over space and time and 
difficult  to measure directly  for an entire system.   A number of  factors affect the rate of 
denitrification  including  the  concentrations  of  nitrate,  dissolved  oxygen  and  dissolved 
organic  carbon,  as  well  as  light  exposure  and  temperature  (Pina‐Ochoa  and  Alvarez‐
Cobelas 2006).  Capone (1983) summarized measurements of denitrification for different 
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marine environments and found an average rate of 150 kg N ha‐1 yr‐1 for coastal bays and 
estuaries.    Pina‐Ochoa  and  Alvarez‐Cobelas  (2006)  reported  a  lower  average  rate  for 
estuaries  of  50  kg N  ha‐1  yr‐1,  although  the  differences  between  these  two  estimates  is 
reasonable  since  they  represent  overall  global  averages  and  only  differ  by  a  factor  of 
three.   
7.1.2.3 OTHER BIOGEOCHEMICAL PROCESSES 
A  number  of  other  microbial  processes  transform  nitrogen  into  various  inorganic  and 
organic  forms  in  marine  systems.    Ammonification,  nitrate  reduction  and  nitrification, 
among  others,  play  important  roles  in  the  cycling  of  nitrogen.    However,  since  these 
processes do not result in the import or export of nitrogen across system boundaries, they 
were not explicitly considered in this thesis. 
7.2 MODEL DESCRIPTION 
To investigate the potential impact of nitrogen loading due to watershed development on 
the coral reefs around St. John, a mass balance of dissolved inorganic nitrogen (DIN) was 
developed  based  on  the  processes  discussed  in  the  previous  section  (7.1).    The  mass 
balance for a coastal embayment can be described by the differential equation: 
݀ܰ
݀ݐ
ൌ
1
ܸ
ሺܮீௐ ൅ ܮ஺்ெ ൅ ܤிூ௑ െ ܤ஽ாேூ்ሻ െ ܭிܰ ሺ7.1ሻ
where ܰ is the concentration of nitrogen in the bay [M L‐3], ܸ is the volume of the bay [L3], 
ܮீௐ  is  the mass  input  flux  of  nitrogen  associated with  groundwater  discharge  [M  T‐1], 
ܮ஺்ெ is the rate of mass loading from atmospheric deposition [M T‐1], ܤிூ௑ and ܤ஽ாேூ் are 
the rates of biological nitrogen fixation and denitrification [M T‐1], respectively, and ܭி is 
the  rate  of  tidal  flushing  [T‐1].    The  boundaries  of  the  system  are  defined  as  the water 
surface,  the  shoreline,  and  the  boundary  between  the  bay  and  the  open  ocean.    The 
system is virtually unbounded  from below  in order  to  include sediments where benthic 
storage and transformations of nitrogen can be considered internal processes that do not 
affect  the  overall mass  balance  of  nitrogen  in  the  system.    In  this model,  all  fluxes  and 
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concentrations  were  specific  to  inorganic  nitrogen  only  (nitrate,  nitrite  and  ammonia) 
since inclusion of organic nitrogen would require greater model complexity. 
This model can be implemented on a wide range of time scales, from minutes to decades, 
depending  on  the  objectives  of  the  study  and  the  processes  of  interest.    Short‐term 
changes in inputs or outputs such as those due to major storm events can lead to short‐
term changes in the dynamics in the ecosystem like phytoplankton growth.  Alternatively, 
long‐term changes such as climate change‐induced rises in sea temperature can affect the 
rates of biological processes and ecosystem composition over  time  scales of decades  to 
centuries (Hughes et al. 2003).   
A time scale on the order of years was chosen to evaluate the availability of nitrogen since 
this  is  the  time scale over which human development occurs.   Additionally,  the average 
annual  rates of  the  input  and output  fluxes  could be used  rather  than daily or monthly 
rates which are more variable  in space and  time and more difficult  to estimate without 
direct measurements.   
Using  average  annual  flux  rates,  the  steady‐state  concentration  of  dissolved  inorganic 
nitrogen, ܰכ, can be calculated by setting Eqn. (7.1) equation to zero and solving for ܰ: 
ܰכ ൌ
ܮீௐ ൅ ܮ஺்ெ ൅ ܤிூ௑ െ ܤ஽ாேூ்
ܸ · ܭி
ሺ7.2ሻ
It  is  important  to note  that  this  steady‐state DIN concentration  is a  relative measure of 
nitrogen availability in the bays rather than a prediction of the actual DIN concentration 
in the water column.  Since nitrogen is the limiting nutrient in these ecosystems, primary 
producers  would  presumably  consume  any  available  DIN  to  produce  organic  nitrogen 
which would drive the actual concentration of DIN in the water to decrease.  A relatively 
large steady‐state concentration of nitrogen suggests that the bay is more susceptible to 
detrimental impacts of nitrogen through eutrophication.  Comparison of the steady‐state 
concentrations  based  on  the  mass  balance  described  above  therefore  provides  insight 
into the availability of DIN for primary producers within each bay around the island. 
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7.3 PARAMETER ESTIMATION 
The estimated parameter values discussed in the following section are listed in Appendix 
B.3 for each bay. 
7.3.1 GROUNDWATER DISCHARGE 
Nitrogen  loading  rates  were  estimated  by  Navato  (2007)  using  the  Nitrogen  Loading 
Model  (NLM)  developed  by  Valiela  et  al.  (1997).    The  NLM  calculates  the  amount  of 
nitrogen discharged into a bay by groundwater based on characteristics of the watershed 
such as the number of septic tanks, soil types, and land cover.   The model also accounts 
for  losses  of  nitrogen, particularly by denitrification,  as  the  groundwater  flows  through 
the aquifer and the vadose zone.   The model predicted average annual nitrogen  loading 
rates  for  25  bays  around  the  island  varying  from  5  to  734  kg  N  yr‐1  under  current 
development conditions (Appendix 3.B) (Navato 2007). 
7.3.2 ATMOSPHERIC DEPOSITION 
Since 1999, the rates of wet and dry atmospheric deposition of nitrogen in the USVI have 
been  measured  by  the  EPA’s  Clean  Air  Markets  Division  near  Caneel  Bay  in  the 
northwestern  region  of  St.  John.    Overall  rates  of  atmospheric  deposition  are  relatively 
low in this region compared to those for the rest of the United States due to the remote 
location and absence of  industrialized areas which are believed to be a major source of 
atmospheric nitrogen.   
The  average  rate  of  total  atmospheric  deposition  over  the  four  years  of  available  data 
(1999‐2003  excluding  2000  for  which  dry  deposition  data  were  missing)  was  
1 kg ha‐1 yr‐1, about 80% of which was from wet deposition of nitrate and ammonium and 
the  remaining  20%  from  dry  deposition  (EPA  2007)  (Figure  7.2).    The  mass  flux  of 
nitrogen  from  atmospheric  deposition  to  each  bay  was  calculated  by  multiplying  this 
average areal rate by the respective bay surface area resulting in values ranging from 6 to 
181 kg N yr‐1 (Appendix B.3). 
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Figure 7.2: Total annual atmospheric deposition of inorganic nitrogen on St. John 
(EPA 2007).  The year 2000 was excluded due to missing data.   
7.3.3 NITROGEN FIXATION 
As  discussed  in  Section  7.1.2.1,  rates  of  nitrogen  fixation  are  difficult  to  measure 
accurately and the  time and resources required  to make such estimates exceeded those 
available  for  this  project.    However,  the  average  areal  rates  summarized  by  Capone 
(1983) provide reasonable estimates for different marine substrates and habitats (Table 
7.1). 
The  total  area  of  each  substrate  type  in  each  bay was  calculated  using  the GIS  and  the 
benthic  habitat  maps  from  the  Center  for  Coastal  Monitoring  and  Assessment 
(CCMA 2007) (Section 4.3).  For each substrate type, the total rate of nitrogen fixation was 
calculated as the sum of the average areal rate for that substrate multiplied by the total 
surface area of the substrate in the bay (Appendix A).  The total rate of nitrogen fixation in 
a bay was then calculated as the sum of the rates for all substrate types and ranged from 
437 to 23,600 kg N yr‐1 (Appendix B.3).  Although nitrogen fixation is known to be highly 
variable  over  space  and  time,  these  average  rates  are  assumed  to  be  a  good 
representation of overall annual fixation within the bays. 
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7.3.4 DENITRIFICATION 
Denitrification  rates  were  calculated  using  the  average  rate  of  150  kg  N  ha‐1  yr‐1  for 
estuaries  reported  in Capone  (1983).   The  total  rate of denitrification  for each bay was 
calculated as the product of this average rate and the respective bay surface area.  Overall 
denitrification rates were on the same order of magnitude as nitrogen fixation rates and 
ranged  from  921  to  27,200  kg  N  yr‐1  (Appendix  B.3).    As  with  nitrogen  fixation, 
denitrification is highly variable and sensitive to a number of factors.  However, given the 
lack of denitrification measurements specific to St. John, these average rates are assumed 
to be constant over space and time.   
7.3.5 TIDAL FLUSHING 
The  tidal  flushing  rates were  estimated  using  the  tidal  prism model  in  Chapter  5.    The 
concentration  of  nitrogen  in  the  ocean  is  assumed  to  be  negligible  compared  to  the 
concentration  in  each  bay  since  ocean  water  in  this  region  is  generally  oligotrophic 
(Corredor et al. 1999).   As for sediment transport, additional  flushing due to freshwater 
discharge  is  neglected  due  to  the  infrequency  of  runoff‐generating  storms  and  the 
dominant flushing mechanism is assumed to be driven by tidal exchange. 
7.4 RESULTS 
Initial  results  of  steady‐state  nitrogen  concentrations  revealed  that  the  estimated 
biological  fluxes  of  nitrogen  fixation  and  denitrification  were  consistently  orders  of 
magnitude  greater  than  the  physical  influxes  from  groundwater  discharge  and 
atmospheric deposition in all the bays (Table 7.2).   
As a result, nitrogen availability appears  to be controlled primarily by biological,  rather 
than  physical,  processes.    Additionally,  denitrification  rates  exceeded  nitrogen  fixation 
rates  in  some  of  the  bays  resulting  in  negative  steady‐state  concentrations  which  are 
physically meaningless.   The rates of denitrification and nitrogen fixation however were 
found  to  be  similar  in magnitude within  each bay.    A  comparison  of  the magnitudes  of 
these two rates shows a strong linear relationship (R2 = 0.907) (Figure 7.3).   
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Table 7.2: Comparison between the magnitudes of the primary nitrogen fluxes; all 
units are kg N yr­1. 
Nitrogen Flux  Mean  Standard 
Deviation 
Groundwater Loading  170  210 
Atmospheric Loading  54  48 
Nitrogen Fixation  5900  5800 
Denitrification  8100  7200 
 
 
Figure 7.3: Comparison of nitrogen fixation and denitrification rates. 
The linear regression of denitrification as a function of nitrogen fixation has a slope of 1.2 
suggesting that denitrification rates tend to be slightly greater than nitrogen fixation rates 
in  any  given  bay.    However,  given  that  these  rates  were  based  on  global  averages  for 
measurements  taken  from  a wide  range  of  different marine  environments,  the  rates  of 
nitrogen  fixation  and  denitrification  are  assumed  to  not  be  significantly  different.    If 
ܤிூ௑ ؆ ܤ஽ாேூ்,  then  the  steady‐state  concentration  of  nitrogen  depends  only  on  the 
amounts of physical loading and the rate of flushing: 
y = 1.20x + 984
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ܰכ ൌ
ܮீௐ ൅ ܮ஺்ெ
ܸ · ܭி
  ሺ7.3ሻ
The resulting steady‐state concentrations of DIN among all  the bays ranged  from 1.0  to  
33 ߤg N L‐1 (Figure 7.4; Appendix B.3).  The concentrations in 16 of the 25 were less than 
5 ߤg N L‐1 and were not considered significantly different. 
 
Figure 7.4: Steady­state DIN concentrations (N*) from the nitrogen embayment 
model. 
Among  the  four  study  sites,  the  greatest  concentration  was  13.2  ߤg  N  L‐1  in  Fish  Bay 
followed  by  6.6  in  Reef  Bay,  1.9  in  Round  Bay  and  1.0  in  Leinster  Bay,  which was  the 
lowest  value  of  all  24  bays  (Figure  7.4).    Since  it  has  the  greatest  steady‐state  DIN 
concentration, Fish Bay  is expected  to be  the most susceptible  to eutrophication among 
the main study sites.   
7.5 SENSITIVITY ANALYSIS 
A sensitivity analysis similar to that for the sediment embayment model was performed 
to  evaluate  the  sensitivity  of  the  nitrogen  embayment  model  to  the  value  of  each 
parameter.   Although  the governing equation  for  this model depends on six parameters 
and  input  data  series,  the  rates  of  biological  nitrogen  fixation  and  denitrification were 
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excluded from the sensitivity analysis since they were considered equal and did not affect 
the revised steady‐state DIN concentration given by Eqn. (7.3).   
7.5.1 SENSITIVITY ANALYSIS METHODS 
The parameters that were evaluated in the sensitivity analysis of the nitrogen embayment 
model were the groundwater loading rate ܮீௐ, the atmospheric loading rate ܮ஺்ெ, the bay 
volume ܸ, and the flushing rate ܭி.  For consistency, the notation used for the sensitivity 
analysis  of  the  sediment  embayment model  in  Section 6.6  is  used  again  in  this  section.  
The  resulting  stress  metric  for  the  nitrogen  embayment  model,  the  steady‐state  DIN 
concentration ܰכ, is denoted by the stress symbol Σே௞  where the superscript ݇ is the bay 
index.   The symbol Π௡  is again used  to denote  the value of parameter ݊;  the parameter 
indices  for  this  analysis  are  listed  in  Table  7.3.    The  operator  ߜ  indicates  the  percent 
change of the variable that it precedes.   
Table 7.3: Parameters for the sensitivity analysis of the nitrogen embayment 
model. 
Index 
࢔ 
Parameter 
 Description 
Symbol 
1  Groundwater Loading  ܮீௐ
2  Atmospheric Loading  ܮ஺்ெ
3  Bay Volume  ܦ
4  Flushing Rate  ܭி
 
The  percent  changes  in  each  parameter  value,  δΠ௡, were  again  ±10%  and  ±25%.    The 
percent  change of  the steady‐state nitrogen concentration, ߜΣே௞ ,  for each bay relative  to 
the original results were computed according to the equation: 
ߜߑே௞ሺߜߎ௡ሻ ൌ
ߑே௞ሺߜߎ௡ሻ െ ߑே௞ሺ0ሻ
ߑே
௞ሺ0ሻ
  ሺ7.4ሻ
where ΣN
௞ሺߜΠ௡ሻ  is the steady‐state DIN concentration resulting from the percent change 
in  parameter  ݊,  ߜߎ௡,  and  ߑே௞ሺ0ሻ  is  the  original  steady‐state  concentration  reported  in 
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Section  7.4.    The  bay‐average  percent  change  in  the  steady‐state  DIN  concentration, 
ۃߜΣேሺߜΠ௡ሻۄ, was then calculated for each parameter over the 24 bays: 
ۃߜߑேሺߜߎ௡ሻۄ ൌ
1
௞ܰ
෍ߜߑே௞ሺߜߎ௡ሻ
௞
  ሺ7.5ሻ
The  resulting  overall  average  percent  changes  in  steady‐state  DIN  concentration  in 
response  to  variations  in  the  value  of  each  parameter  were  used  to  construct  four 
response  curves—one  for  each parameter.    To quantify  the magnitude  and direction of 
each response, the slope of each curve was calculated using Eqn. (6.21). 
Since there was only one stress metric for nitrogen, the overall sensitivity of the nitrogen 
embayment model to each parameter ݊, denoted again by the symbol Γ௡, was equal to the 
slope of the response curve for parameter ݊.   
7.5.2 SENSITIVITY ANALYSIS RESULTS 
As  for  the  sediment  embayment  model,  the  response  curves  for  the  steady‐state  DIN 
concentration were nearly linear and varied in magnitude and direction (Figure 7.5).  Not 
surprisingly, the two variables that were multiplied together in the denominator of Eqn. 
(7.3)—the bay volume ሺܸሻ and the flushing rate ሺܭிሻ—yielded identical response curves 
since  the  percent  changes  in  either  one  of  the  two  parameters  resulted  in  the  same 
percent  change  of  the  overall  product  and  thus  had  the  same  effect  on  the  resulting 
steady‐state DIN concentration .   
Two  of  the  parameters—the  groundwater  loading  rate  ሺܮீௐሻ  and  the  atmospheric 
deposition  rate  ሺܮ஺்ெሻ—were  positively  related  to  the  steady‐state  DIN  concentration 
while  the other  two parameters—the  flushing rate  ሺܭிሻ and the bay volume ሺܸሻ—were 
negatively related which is expected based on their locations in the fraction of Eqn. (7.3).   
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Figure 7.5: Response curves for the sensitivity analysis of the nitrogen embayment 
model. 
Out of  the  four parameters evaluated  in  this  sensitivity analysis,  the  two parameters  in 
the  denominator  of  Eqn.  (7.3)—flushing  rate  and  bay  volume—generated  the  greatest 
response.  Among the parameters in the numerator, the groundwater loading rate caused 
a greater response than the atmospheric deposition rate since the absolute magnitude of 
the  groundwater  fluxes  were  greater  than  the  fluxes  from  atmospheric  deposition.  
Overall,  the  model  was  most  sensitive  to  the  flushing  rate  and  bay  volume  and  least 
sensitive to the atmospheric deposition rate and the bay surface area.  Since the volumes 
and  surface  areas  of  the  bays  were  determined  from  the  GIS,  which  is  assumed  to  be 
reasonably  accurate,  the  results  of  the  nitrogen  embayment  model  may  be  improved 
through additional refinement of the rate of tidal flushing.  
Table 7.4: Results of the nitrogen embayment model sensitivity analysis. 
Index 
࢔ 
Parameter Description  Symbol  Model Sensitivity 
ࢣ࢔ 
1  Groundwater Loading  ܮீௐ 0.64 
2  Atmospheric Loading  ܮ஺்ெ 0.36 
3  Bay Volume  ܦ ‐1.06 
4  Flushing Rate  ܭி ‐1.06 
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8 MODEL VALIDATION AND DATA ANALYSIS 
Since  1988,  the  National  Park  Service  (NPS)  has  been monitoring  the  water  quality  of 
coastal  bays  around  St.  John  to  provide  researchers  and  park  managers  with  baseline 
water quality information in part to assess the impact of watershed development on the 
valuable coastal ecosystems within and surrounding Virgin Islands National Park.  For the 
first  ten years of  the monitoring program, samples were collected at about 30  locations 
approximately  once  every  1‐3  months  (see  Appendix  C  for  site  descriptions  and 
locations).    In  1998,  the monitoring  protocol was  revised  resulting  in  decreases  in  the 
number of sampling locations to 15 bays and in the sampling frequency to approximately 
once every 3‐5 months.   
All  water  samples  were  analyzed  for  standard  water  quality  parameters  including 
temperature, salinity, dissolved oxygen, conductivity, pH, transmittance, and turbidity.  In 
1994,  analysis  for  total  suspended  solids  and  dissolved  inorganic  nutrients  including 
nitrogen and phosphorous was introduced to the monitoring program.   The turbidity and 
nitrogen measurements from this dataset were obtained directly from the NPS (McManus 
2006).   These data provide a comprehensive 20‐year record of water quality around St. 
John and are a good basis for model validation. 
8.1 SEDIMENT EMBAYMENT MODEL 
Since  the  sediment  embayment model was  used  to  calculate  the  concentration  of  total 
suspended sediment,  the concentration of  total  suspended solids  (TSS) was expected  to 
provide the best measure for comparison.  However, TSS measurements were infrequent 
and  limited  to  only  a  few  of  the  bays  making  it  a  poor  choice  for  model  validation.  
Fortunately,  the  turbidity  of  each  sample  was  consistently  measured  in  units  of  NTU 
(Nephelometric Turbidity Unit) and is a good indicator of suspended solid concentrations; 
high turbidity levels are in part the result of high concentrations of suspended solids that 
increase the scattering of light as it passes through the water sample.   Suspended solids 
are  mainly  composed  of  sediment  in  oligotrophic  waters,  but  in  some  cases 
phytoplankton  may  also  be  a  major  component  especially  under  eutrophic  conditions.  
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Since the water clarity around St. John is generally excellent except after sediment loading 
events caused by heavy storms, high concentrations of suspended solids are most  likely 
the result of large sediment loads (Jeffrey et al. 2005). 
Although  the  sediment  embayment  model  produced  a  daily  time  series  of  suspended 
sediment concentrations, the measurements of turbidity could not be compared directly 
because  samples  were  collected  less  frequently—only  3‐6  times  per  year 
approximately—while  the  model  predictions  were  for  each  day  of  the  year.    For  this 
reason, direct  comparisons were  inconclusive and did not yield meaningful  information 
about  the  model  performance.    Another  approach  was  developed  to  compare  direct 
observations  of  sediment  stress  to  the  predictions  made  by  the  sediment  embayment 
model.   
To determine the relative water quality of the bays in terms of suspended sediments, the 
average  turbidity  level  was  calculated  for  each  bay  using  the  20‐year  NPS  record.  
Descriptive statistics including the mean, standard deviation, maximum and minimum of 
the  turbidity  measurements  over  the  entire  monitoring  period  in  each  of  the  31 
monitored bays are listed in Appendix C.  The mean turbidity levels of the bays were then 
compared to determine which bays had the greatest levels and whether these differences 
were statistically significant.   
8.1.1 STATISTICAL ANALYSIS OF TURBIDITY DATA 
An  analysis  of  variance  (ANOVA)  was  used  to  determine  the  differences  in  average 
turbidity  levels  between  the  bays  around  St.  John.    An  ANOVA  is  used  to  calculate  the 
probability that the mean values of two or more samples are from the same population—
that is whether the mean values are significantly different or not.   
One of the critical assumptions of ANOVA is that the populations are normally distributed.  
Histograms  of  the  turbidity  measurements  showed  that  these  data  were  not  normally 
distributed and tended to be skewed to the right (Figure 8.1).  This lack of normality may 
be  caused  by  the  fact  that  turbidity  measurements  must  be  non‐negative  and  so  the 
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distribution is effectively bounded by a value of 0 to the left of the mean and is virtually 
unbounded to the right.   
 
Figure 8.1: Histograms of turbidity levels in three bays. 
To apply  an ANOVA,  a  log‐transform of  the  turbidity data was  conducted by  taking  the 
base‐10  logarithm  of  each  measurement  value.    The  resulting  distribution  of  the  log‐
transformed data was approximately normal and  therefore used  to conduct  the ANOVA 
(Figure 8.2).   Since  logarithms are strictly  increasing  functions defined only  for positive 
numbers, a statistically greater sample mean based on the log‐transformed data indicates 
a statistically greater sample mean of the original data. 
After  normalizing  the  data  by  a  log‐transformation,  a  one‐way  unbalanced ANOVA was 
performed  using  Matlab  7.1  with  the  Statistics  Toolbox  (Mathworks  2007a).    An 
unbalanced  ANOVA  is  used  when  the  number  of  observations  in  each  sample  is  not 
constant, which is true for the turbidity measurements since some bays were monitored 
for only the first 10 years of the monitoring program and others for the entire 20 years.  
ANOVA can be used to determine the relationships between more than one variable, but 
in this case the focus was on only one variable—turbidity—and a one‐sided ANOVA was 
chosen.   
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Figure 8.2: Log­transformed histograms of turbidity levels in three bays. 
Although  turbidity  data were  available  at  30  locations  around  the  island,  the  sediment 
embayment model was  only  applied  to  15  bays  due  to  limited  availability  of  sediment 
loading  estimates.  Of  these  15  bays,  four  were  not  included  in  the  NPS  monitoring 
program resulting  in 11 bays for this analysis.   The  log‐transformed turbidity data from 
each of the 11 bays represented one of 11 samples in the one‐way ANOVA. 
After performing the ANOVA, the mean log‐transform values of turbidity were found to be 
significantly different between all 11 bays (α = 0.05, p ≈ 0) (Appendix C).   The results of 
the ANOVA were then used to conduct a pair‐wise multiple comparison test to determine 
which specific bays had significantly different mean  turbidity  levels.   A comparison  test 
calculates  a  confidence  interval  for  the  difference  between  the  mean  values  of  each 
distinct  pair  of  samples.    If  the  confidence  interval  contains  the  value  0  then  the  two 
samples do not have significantly different mean values.   The multcompare command in 
Matlab  was  used  to  perform  the  comparison  test  and  also  to  calculate  the  95% 
comparison  interval  for  the  mean  turbidity  level  in  each  bay  using  Tukey’s  honestly 
significant  difference  criterion  which  is  conservative  for  unbalanced  one‐way  ANOVA 
(Mathworks 2007b).   
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Comparison intervals are used to visually identify whether two samples have significantly 
different means; if the comparison intervals of two samples overlap then the samples do 
not have significantly different means, but if the intervals are mutually exclusive then the 
samples are significantly different.  The multiple comparison test showed that there were 
significant differences between many, but not all, of the bays (Figure 8.3).  
 
Figure 8.3: ANOVA comparison intervals of turbidity measurements showing the 
mean value (cross) and 95% comparison interval (bars). 
Among  the 11 bays considered  in  this analysis,  the mean  turbidity  in Coral Harbor was 
found to be significantly greater than that in any of the other bays.  The turbidity levels in 
Great Cruz Bay, Fish Bay and Cruz Bay were not significantly different from each other but 
were  less  than  that  in Coral Harbor  and greater  than  in  the other  seven bays,  of which 
Reef Bay and Lameshur Bay had slightly greater means but the remaining five bays were 
not significantly different.  The average turbidity in each of the 11 bays was assigned one 
of three qualitative levels—low, medium or high—based on the multiple comparison test 
such that bays with turbidity levels that are not statistically different were assigned to the 
same category (Table 8.1).   
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Table 8.1: Qualitative classification of mean turbidity levels. 
Site  Mean Turbidity 
(NTU) 
Turbidity Level 
Leinster Bay  0.28  Low 
Caneel Bay  0.32  Low 
Rendezvous Bay 0.34  Low 
Cinnamon Bay  0.34  Low 
Maho Bay  0.42  Low 
Lameshur Bay  0.51  Low 
Reef Bay  0.55  Low 
Cruz Bay  1.04  Medium 
Fish Bay  1.40  Medium 
Great Cruz Bay  1.44  Medium 
Coral Harbor  2.21  High 
 
8.1.2 VALIDATION RESULTS 
To validate the sediment embayment model, the observed turbidity measurements were 
compared  to  the  results  of  the model  in  terms of  the  three  sediment  stress metrics  for 
each of the 11 bays.  The annual averages of the three stress metrics, Σ௠௞തതതത, calculated over 
the  three years  of  varying  rainfall  by Eqn.  (6.16) were  compared  to  the mean  turbidity 
measurements of the 11 bays.  The comparisons between the mean turbidity and both the 
annual‐mean stress duration, Σ஽
௞തതതത, and the mean integrated stress concentration, Σூ
௞തതത, were 
similar with R2 = 0.510 for mean stress duration (Figure 8.4) and R2 = 0.429 for the mean 
integrated  stress  concentration  (Figure 8.5).   Among  the  three  sediment  stress metrics, 
the average stress concentration, Σ஺
௞തതത, was most closely correlated with the observed mean 
turbidity levels (R2 = 0.525; Figure 8.6).   
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Figure 8.4: Comparison between annual­mean stress duration and mean turbidity 
measurements.  Linear regression is based on all three turbidity levels. 
 
Figure 8.5: Comparison between annual­mean integrated stress concentration and 
mean turbidity measurements.  Linear regression is based on all three turbidity 
levels. 
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Figure 8.6: Comparison of annual­mean average stress concentrations and mean 
turbidity levels.  One linear regression (solid) is based on all three turbidity levels; 
the other regression (dashed) is based on low and medium turbidity levels only. 
In  Figure  8.6,  the mean  average  stress  concentrations  for  the  11  bays  are  clustered  in 
groups similar to those assigned by the ANOVA multiple comparison test.  All seven of the 
bays with the lowest mean turbidity levels had the lowest average stress concentrations.  
The three bays with medium turbidity  levels all had greater mean stress concentrations 
than those with low turbidity levels.   
The only bay with a high turbidity  level, Coral Harbor, did not  follow the same trend as 
the other 10 bays by having a mean average stress concentration less than the three bays 
of medium turbidity levels.  This result may be due to the fact that Coral Harbor is one of 
the most  enclosed  bays  on  the  island  due  to  its  location within  the  greater  bay  on  the 
eastern side of the island (Figure 4.1).  The amount of return flow in Coral Harbor may be 
a  significant  factor  governing  tidal  flushing  in  Coral  Harbor  and  the  flushing  rate 
estimated  in Chapter 5 may have been overestimated.    If Coral Harbor  is considered an 
outlier,  the  resulting  linear  regression  of  the  remaining  10  bays  yields  a  stronger 
correlation  between  the  average  stress  concentration  and mean  turbidity  (R2  =  0.778; 
Figure  8.6).    Based  on  this  analysis,  the  sediment  embayment  model  appears  to  yield 
reasonable  results  regarding  the  amount  of  sediment  stress  in  coastal  embayments 
around St. John.   
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8.2 NITROGEN EMBAYMENT MODEL 
A similar approach was used to validate the nitrogen embayment model based on direct 
observations  of  dissolved  inorganic  nitrogen  (DIN)  obtained  from  the  National  Park 
Service  water  quality  dataset.    Since  the  nitrogen  embayment  model  calculated  the 
steady‐state DIN concentration, these concentrations could be compared directly with the 
mean DIN concentrations measured in the bays.  It is important to note that the purpose 
of the nitrogen embayment model was not to predict steady‐state DIN concentrations in 
these  bays  but  instead  to  estimate  the  relative  availability  of  DIN  due  to  watershed 
loading  and  atmospheric  deposition.    Nevertheless,  this  comparison  is  warranted 
assuming the observed DIN concentration is a good indicator of  relative DIN availability 
despite uptake by primary producers.   
8.2.1 STATISTICAL ANALYSIS OF NITROGEN DATA 
For  each  water  sample,  nitrogen  was  measured  as  nitrate  (NO3‐),  nitrite  (NO2‐),  and 
ammonium  (NH4+),  the  sum  of  which  yielded  the  total  concentration  of  dissolved 
inorganic nitrogen (DIN).  Although the nitrogen model was applied to 24 bays, 7 of these 
bays were not monitored by the NPS, leaving 17 bays for the model validation.  As for the 
turbidity measurements, the histograms of DIN had distributions that were skewed to the 
right  (Figure  8.7).    To  apply  an  ANOVA,  a  log‐transform  was  performed  on  the  DIN 
measurements to yield histograms that approximated normal distributions (Figure 8.8). 
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Figure 8.7: Histograms of DIN measurements for three bays. 
 
Figure 8.8: Log­transformed histograms of DIN measurements for three bays. 
Once the data were normalized, a one‐way unbalanced ANOVA indicated that there was a 
significant difference between the mean observed DIN concentrations among all 17 bays 
(α = 0.05, p ≈ 0) (Appendix C).  However, a pair‐wise comparison test revealed that 15 of 
the  17  bays  (88%) did  not  have  significantly  different DIN  concentrations  (Figure  8.9).   
Therefore, the significant difference resulting from the ANOVA was due to the mean DIN 
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concentrations  in  Great  Cruz  Bay  and  Coral  Harbor  which  were  both  greater  than  the 
concentrations in 7 and 10 of the other bays, respectively.   
 
Figure 8.9: ANOVA comparison intervals of DIN measurements showing the mean 
value (cross) and 95% comparison interval (bars) of each bay. 
8.2.2 VALIDATION RESULTS 
A  linear  regression  between  the  steady‐state  DIN  concentrations  predicted  by  the 
embayment model and the mean observed DIN concentrations in the 17 bays indicated a 
weak correlation (R2 = 0.274; Figure 8.10) which may be the result of the observed DIN 
concentrations being not significantly different between most of the bays.   However, for 
the two bays with significantly greater DIN concentrations, Coral Harbor and Great Cruz 
Bay,  the  nitrogen  embayment  model  predicted  high  steady‐state  DIN  concentrations.  
Great  Cruz  Bay  had  the  highest  expected  steady‐state  concentration  and  the  second‐
highest  observed  concentration  among  all  17  bays,  while  Coral  Harbor  had  the  fifth‐
largest  steady‐state  concentration  and  the  overall  largest  observed  concentration.  
Additionally, the modeled DIN concentrations were of the same order of magnitude as the 
observed concentrations providing further evidence for validation. 
Given the simplifications and assumptions of the nitrogen embayment model, the results 
of  this model  agree  reasonably well with  the  observed  DIN  concentrations  in  terms  of 
relative DIN availability.  Since the mean observed DIN concentrations in most of the bays 
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were  not  significantly  different,  it  is  not  surprising  that  the  model  was  unable  to 
distinguish the relative DIN availability more accurately.   
 
Figure 8.10: Comparison between the steady­state DIN concentration (N*) and the 
mean observed DIN concentration. 
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9 WATER QUALITY AND WATERSHED DEVELOPMENT 
The results of the sediment and nitrogen embayment models both suggest that watershed 
development  results  in  impairment  of  water  quality  in  coastal  embayments  due  to 
enhanced sediment and nitrogen loading.   To evaluate and quantify the strengths of the 
relationships  between  coastal  development  and  the  results  of  the  two  embayment 
models, a set of response variables including the three modeled sediment stress metrics, 
the mean observed turbidity  level,  the modeled steady‐state DIN concentration, and the 
mean observed DIN concentration was compared  to a set of  independent variables  that 
represent  the degree of watershed development and watershed size, which are  the  two 
factors  potentially  affecting  coastal  water  quality  being  considered  in  this  project.  
Although  a  number  of  other  factors  may  affect  coastal  water  quality,  the  scope  of  the 
project  was  limited  to  watershed  development  and  size,  and  investigation  into  other 
potential factors is recommended for future projects. 
The set of independent variables was comprised of the watershed size and two measures 
of watershed development that include the number of developments and the total length 
of roads in each watershed, all of which were measured using the GIS (Section 4.2).  The 
response  variables  were  the  four  water  quality  parameters  calculated  from  the  two 
embayment models  for  each  bay  ݇  and  include  the  sediment  stress  duration  ൫Σ஽௞൯,  the 
integrated  stress  concentration  ൫Σூ௞൯,  the  average  stress  concentration  ൫Σ஺
௞൯,  and  the 
steady‐state  DIN  concentration  ൫Σே௞൯,  in  addition  to  the  observed mean  turbidity  levels 
and  DIN  concentrations.    The  values  for  the  three  sediment  stress  variables  are  the 
annual‐mean  values  calculated  over  the  three  years  of  varying  rainfall,  ൫Σ௠௞തതതത൯,  but  for 
simplicity  the  overbars  are  excluded  from  the  following  analysis  and  the  annual‐mean 
value of each metric is implied. 
These two sets of variables were compared by assessing the strength and direction of the 
correlation between each independent variable and each response variable.  A correlation 
coefficient ሺܴሻ was calculated to quantify the relationship between each pair of variables.  
The greater the magnitude of the correlation coefficient, the stronger the relationship  is 
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between  the  two  variables.    The  reader  should  note  that  strong  correlations  do  not 
necessarily indicate causation, but rather provide a basis for comparing the strengths and 
directions of relationships between multiple variables. 
The correlation coefficients  for  the  relationships between each pair of  independent and 
response  variables  are  presented  in  Appendix  D.    The  comparisons  between  the 
independent variables and the modeled and observed response variables showed that the 
average  stress  duration  and  integrated  stress  concentration  were  both  most  strongly 
correlated  with  the  total  road  length  with  correlation  coefficients  of  0.76  and  0.67, 
respectively, and least strongly correlated with the number of developments (Figure 9.1).  
The  average  stress  concentration  and  the  steady‐state  DIN  concentration  were  more 
strongly correlated with the total number of developments with correlation coefficients of 
0.76  and  0.87,  respectively,  followed  by  the  number  of  developments  and  lastly  the 
watershed size (Figure 9.1).  The observed turbidity and DIN levels were both correlated 
most strongly with the road length, followed by the number of developments, and lastly 
with watershed size (Figure 9.1).     
 
Figure 9.1: Correlation coefficients between the response variables and the 
independent variables. 
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of nitrogen from the watershed is believed to be from septic tank seepage.  Turbidity, on 
the other hand, would be expected to be strongly correlated with the total length of roads 
since paved roads increase the impervious are of the watershed increasing surface runoff, 
and unpaved roads are a major source of sediment erosion. 
The  relationships  between  the  degree  of  watershed  development,  the  expected  water 
quality based on  the  results of  the  embayment models,  and  the observed water quality 
based  on  historical  data  sets  strongly  suggest  that  development  is  having  a  significant 
impact on the water quality in coastal bays around St. John.  Watershed size also appears 
to be related to the modeled and observed sediment and nitrogen concentrations, but to a 
lesser degree. 
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10 SUMMARY AND CONCLUSIONS 
The recent rises in resident and tourist populations on St  John in the U.S. Virgin Islands 
have  resulted  in  the  construction  of  new  roads  and  housing  developments  throughout 
much of the island.  As a result, a number of pollutants, including sediment and nitrogen, 
are  being  delivered  to  the  coastal waters  around  the  island  at  increasing  rates.    These 
pollutants  are  believed  to  be  having  adverse  impacts  on  the  health  of  coral  reef 
ecosystems, which  the  island’s  economy  depends  on  as  one  of  the main  attractions  for 
tourists.    Although  over  half  of  the  island  is  protected  as  Virgin  Islands  National  Park, 
development  in  regions  outside  the  park may  be  having  significant  impacts  on  coastal 
bays all around the island.   Understanding the direct impacts of increased sediment and 
nitrogen  loads  on  coral  reefs  is  critical  for  the  protection  of  these  valuable  natural 
resources. 
To investigate the impact of watershed development on the coastal water quality around 
St. John, two mass balance models were developed for suspended sediment and inorganic 
nitrogen within coastal embayments.  The sediment model considered inputs of sediment 
loads  discharged  by  surface  runoff  into  the  bay  and  losses  due  to  gravitational  settling 
and  tidal  flushing.   The model was used  to generate  time series of  suspended sediment 
concentrations for three years of varying rainfall amounts.   
Three  metrics  of  sediment  stress  were  developed  to  provide  different  indications  of 
sediment  stress.    These  three  metrics  were  evaluated  for  each  of  11  bays  around  the 
island with varying sizes and watershed loads.  The relative degree of sediment stress in 
each  bay was  evaluated  based  on  all  three metrics.    The  resulting  ranking  of  the  bays 
relative to sediment stress was compared to historical turbidity measurements collected 
by the National Park Service.  The expected degrees of sediment stress in each bay agreed 
well  with  the  observed  mean  turbidity  levels.    A  sensitivity  analysis  showed  that  the 
sediment model  is most sensitive  to  the distributions of particle size and density and  is 
least sensitive to the rate of tidal flushing. 
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Another mass balance model  for dissolved  inorganic nitrogen (DIN) was developed and 
applied  to 24 bays around  the  island.   The nitrogen model accounted  for physical mass 
fluxes by groundwater discharge and atmospheric deposition  into  the bays and by  tidal 
flushing out of the bays.  The model also incorporated the biological processes of nitrogen 
fixation and denitrification.   The biological  fluxes were found to be orders of magnitude 
greater than the physical fluxes, which strongly suggests that  the availability of nitrogen 
in these ecosystems is controlled mainly by microbial processes.   
The nitrogen embayment model was  revised by assuming  that  the  two biological  fluxes 
were  equal  yielding  no  net  biological  flux.    Accounting  only  for  the  physical  fluxes,  the 
steady‐state  DIN  concentrations  were  calculated  based  on  annual  flux  estimates.    The 
resulting steady‐state concentrations were compared to DIN measurements collected by 
the  National  Park  Service.    Although  15  of  the  17  of  the  bays  analyzed  did  not  have 
significantly  different  observed  DIN  concentrations,  the  remaining  two  bays  had  both 
greater  mean  observed  DIN  concentrations  and  were  among  those  with  the  highest 
modeled DIN concentrations.   
The results of the two models were used to compare the relative importance of watershed 
development  and  watershed  size  on  the  water  quality  of  coastal  embayments.    The 
correlations  between  the  model  results  and  the  level  of  watershed  development  and 
watershed  size  indicated  that watershed  development,  in  terms  of  both  the  number  of 
developments and total  length of roads,  is a more important factor than watershed size.  
Both observed measurements of  turbidity  levels  and nitrogen  concentrations were also 
more strongly correlated to watershed development than to the watershed size. 
Among  the  four main  study  sites,  Fish  Bay,  which  has  the most  developed watershed, 
consistently  had  the  poorest  expected  water  quality  while  Reef  Bay,  which  has  an 
undeveloped watershed, had the second poorest water quality.   Leinster Bay and Round 
Bay,  which  had  the  two  smaller  watersheds,  both  had  relatively  good  water  expected 
quality  according  to  both  models.    Therefore,  both  watershed  development  and 
watershed size appear to be important factors governing coastal water quality. 
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Overall,  the  models  and  methods  developed  for  this  project  have  proven  useful  for 
evaluating  the  impacts  of  watershed  development  on  coastal  water  quality  around  St. 
John.  The need for further investigation is critical to enhance our understanding of these 
impacts and to protect these fragile ecosystems.   
10.1 RECOMMENDATIONS FOR FURTHER WORK 
The  methods  used  in  this  project  were  based  on  a  number  of  assumptions  and 
simplifications,  some  of  which  require  further  confirmation  through  additional 
investigation.   
In small coastal embayments with little river discharge such as those around St. John, tidal 
flushing was assumed to be the dominant transport mechanism for removal of pollutants 
discharged into the bays from the watersheds.  The rate of tidal flushing depends strongly 
on the amount of return flow that occurs between each successive flood and ebb cycle.  In 
this  thesis,  the  return  flow  was  assumed  to  be  negligible  based  on  the  results  of  a 
theoretical model  for the return flow factor (Section 5.3.1).   However, the geometries of 
the bays around St.  John were not  ideal  for  the conditions under which  this model was 
designed; rather than having the ebbing flow exit a narrow channel at the mouth of a bay 
producing  a  plume  that  flows  into  the  near‐shore  ocean  water,  the  relatively  wide 
boundaries  between  the  bays  and  the  ocean  and  the  small  tidal  prisms  would  not  be 
expected to result in plume formation.   
Other  processes  such  as  turbulent  mixing  from  surface  wind  stress  may  be  more 
important  in  controlling  the  exchange  between  bays  and  the  near‐shore  ocean  water 
(Geyer 1997).  Freshwater discharge following large runoff‐generating storm events may 
also  result  in  a  temporary  increase  in  the  rate  of  flushing  from  the  bay.    Further 
investigation  into  the  hydrodynamics  of  water  within  the  bays  and  in  the  near‐shore 
ocean water would provide more information regarding the processes causing mixing and 
flushing from the coastal embayments. 
In  the sediment embayment model,  the  fluxes of sediment  into the bays  from the ocean 
and from the atmosphere were neglected based on the assumption that these fluxes were 
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uniform  around  the  island  and  small  relative  to  the  input  fluxes  from  watershed 
discharge.  Measurements of the concentration of total suspended solids in the near‐shore 
coastal waters  outside  the  bays  as well  as measurements  of  atmospheric  deposition  of 
particles may confirm this assumption.  In addition, the sensitivity analysis indicated that 
this  model  was  mostly  sensitive  to  the  size  and  density  of  the  particles  contained  in 
sediment loads from the watershed (Section 6.6.2).  The values of these parameters were 
based on two particle size distributions—one for eroded particles and one for suspended 
solids—derived  from  a  single  study  conducted  in  just  one  location  of  the  island, Maho 
Bay.   An extensive sampling of sediment loads and suspended particles would provide a 
more representative distribution of particle sizes and densities throughout the island.   
The  nitrogen  embayment  model  was  also  based  on  a  number  of  assumptions  which 
provide opportunities for additional work.  The critical assumption of this model was that 
the  inputs of nitrogen by nitrogen  fixation balanced  the  losses by denitrification.    Since 
the estimated values of these biological fluxes were orders of magnitude greater than the 
physical fluxes from groundwater discharge and atmospheric deposition, small changes in 
these biological  fluxes would have greater  impacts on  the overall nitrogen balance  than 
changes  in  the  physical  fluxes.    This  suggests  that  nitrogen  availability  is  controlled 
mainly  by  the  biological  dynamics  within  the  bays  rather  than  by  the  amount  of 
watershed  loading.    Consideration  of  the  complete  nitrogen  cycle  would  require  more 
complexity  in  the model  but may  yield  different  results  and  conclusions  regarding  the 
impacts of nitrogen loading on the coral reefs.   
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APPENDIX A – GIS MAPS AND DATA 
 
Figure A.1: Digital elevation model of St. John 
 
Figure A.2: Map of flow directions 
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Figure A.3: Map of flow accumulations. 
 
 
Figure A.4: Map of catchment areas and drainage channels. 
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Table A.1: Dimensions and watershed properties for all bays calculated from the GIS. 
Site  Avg. Depth
(m) 
Surface Area 
(m2) 
Volume
(m3) 
Watershed Area 
(ha) 
Number of 
Developments 
Length of Roads 
(km) 
Brown Bay  3.4 1.38E+05 4.66E+05 126  2 0.0
Caneel Bay  8.4 6.20E+05 5.19E+06 131  19 4.4
Chocolate Hole  4.4 1.58E+05 7.04E+05 36  62 3.2
Cinnamon Bay  4.6 3.09E+05 1.42E+06 182  33 5.2
Coral Harbor  3.7 6.92E+05 2.57E+06 652  221 30.4
Cruz Bay  1.9 1.36E+05 2.53E+05 172  342 7.6
Drunk Bay  3.8 1.79E+05 6.85E+05 17  8 N/A
East End Bay  2.2 6.58E+04 1.44E+05 13  0 N/A
Fish Bay  3.6 4.51E+05 1.63E+06 595  122 16.7
Friis Bay  2.7 6.14E+04 1.66E+05 29  25 0.0
Great Cruz Bay  3.4 2.82E+05 9.56E+05 218  245 16.8
Grootpan Bay  10.8 2.37E+05 2.55E+06 171  9 N/A
Haulover Bay  4.0 1.67E+05 6.70E+05 28  4 N/A
Hawksnest Bay  8.0 5.05E+05 4.06E+06 90  16 3.7
Hurricane Hole  11.4 1.81E+06 2.07E+07 155  5 2.8
Johns Folly Bay  2.9 1.96E+05 5.70E+05 52  24 2.1
Johnson Bay  2.7 1.15E+05 3.10E+05 77  39 4.1
Lameshur Bay  6.5 9.57E+05 6.22E+06 420  3 2.2
Leinster Bay  5.8 8.54E+05 4.97E+06 283  7 2.1
Maho Bay  8.2 8.12E+05 6.63E+06 187  17 3.0
Mennebeck Bay  4.8 1.47E+05 7.01E+05 25  0 N/A
Newfound Bay  2.5 1.25E+05 3.08E+05 31  0 0.0
Privateer Bay  5.4 2.29E+05 1.24E+06 40  1 1.6
Reef Bay  5.5 8.56E+05 4.74E+06 550  13 4.4
Rendezvous Bay  8.4 1.03E+06 8.70E+06 115  103 N/A
Round Bay  13.6 1.71E+06 2.33E+07 111  27 4.5
Salt Pond Bay  10.7 4.06E+05 4.33E+06 72  2 2.3
Trunk Bay  4.1 1.80E+05 7.38E+05 88  11 1.5
Turner Bay  2.8 5.68E+04 1.61E+05 8  25 N/A
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Table A.2: Benthic habitat cover as percent total surface area for all bays. 
  Coral  Seagrass  Macroalgae  Sediment  Mangrove 
Brown Bay  19%  81%  0%  0%  0% 
Caneel Bay  24%  41%  11%  24%  0% 
Chocolate Hole  52%  48%  0%  0%  0% 
Cinnamon Bay  40%  0%  0%  60%  0% 
Coral Harbor  5%  48%  45%  0%  2% 
Cruz Bay  15%  71%  0%  14%  0% 
Drunk Bay  98%  0%  0%  2%  0% 
East End Bay  68%  32%  0%  0%  0% 
Fish Bay  39%  34%  14%  12%  1% 
Friis Bay  10%  84%  0%  6%  0% 
Great Cruz Bay  10%  90%  0%  0%  0% 
Grootpan Bay  46%  41%  0%  12%  0% 
Haulover Bay  38%  6%  0%  57%  0% 
Hawksnest Bay  41%  47%  0%  13%  0% 
Hurricane Hole  18%  16%  32%  32%  1% 
Johns Folly Bay  76%  17%  0%  7%  0% 
Johnson Bay  3%  93%  0%  4%  0% 
Lameshur Bay  28%  66%  0%  5%  0% 
Leinster Bay  17%  18%  9%  54%  1% 
Maho Bay  12%  19%  0%  69%  0% 
Mennebeck Bay  88%  3%  0%  8%  0% 
Newfound Bay  1%  97%  0%  2%  0% 
Privateer Bay  53%  28%  0%  19%  0% 
Reef Bay  43%  31%  0%  26%  0% 
Rendezvous Bay  35%  32%  0%  33%  0% 
Round Bay  31%  14%  9%  46%  0% 
Salt Pond Bay  42%  53%  0%  4%  0% 
Trunk Bay  45%  16%  0%  40%  0% 
Turner Bay  69%  31%  0%  0%  0% 
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APPENDIX B – MODEL PARAMETERS AND RESULTS 
APPENDIX B.1 – EMBAYMENT FLUSHING MODEL 
Table B.3: Parameter values and results of the tidal prism model assuming no 
return flow. 
Tidal Period
T (hr) 
Tidal Prism
P (m3) 
Tidal Flow
QT (m
3 hr‐1) 
Flushing Time 
TF (d) 
Flushing Rate 
KF (d
‐1) 
Brown Bay  12.4  3.18E+04 2.56E+03 7.6 0.132
Caneel Bay  12.4  1.43E+05 1.15E+04 18.8 0.053
Chocolate Hole  24.8  3.64E+04 1.47E+03 19.9 0.050
Cinnamon Bay  12.4  7.11E+04 5.74E+03 10.3 0.097
Coral Harbor  24.8  1.59E+05 6.42E+03 16.7 0.060
Cruz Bay  12.4  3.14E+04 2.53E+03 4.2 0.240
Drunk Bay  24.8  4.11E+04 1.66E+03 17.2 0.058
East End Bay  24.8  1.51E+04 6.10E+02 9.8 0.102
Fish Bay  24.8  1.04E+05 4.19E+03 16.2 0.062
Friis Bay  24.8  1.41E+04 5.69E+02 12.1 0.082
Great Cruz Bay  24.8  6.50E+04 2.62E+03 15.2 0.066
Grootpan Bay  24.8  5.45E+04 2.20E+03 48.4 0.021
Haulover Bay  12.4  3.85E+04 3.10E+03 9.0 0.111
Hawksnest Bay  12.4  1.16E+05 9.37E+03 18.0 0.055
Hurricane Hole  24.8  4.17E+05 1.68E+04 51.4 0.019
Johns Folly Bay  24.8  4.51E+04 1.82E+03 13.1 0.076
Johnson Bay  24.8  2.64E+04 1.06E+03 12.1 0.082
Lameshur Bay  24.8  2.20E+05 8.87E+03 29.2 0.034
Leinster Bay  12.4  1.96E+05 1.58E+04 13.1 0.077
Maho Bay  12.4  1.87E+05 1.51E+04 18.3 0.055
Mennebeck Bay  12.4  3.38E+04 2.72E+03 10.7 0.093
Newfound Bay  12.4  2.88E+04 2.32E+03 5.5 0.181
Privateer Bay  24.8  5.26E+04 2.12E+03 24.4 0.041
Reef Bay  24.8  1.97E+05 7.94E+03 24.9 0.040
Rendezvous Bay  24.8  2.38E+05 9.59E+03 37.8 0.026
Round Bay  24.8  3.94E+05 1.59E+04 60.9 0.016
Salt Pond Bay  24.8  9.35E+04 3.77E+03 47.9 0.021
Trunk Bay  12.4  4.13E+04 3.33E+03 9.2 0.108
Turner Bay  24.8  1.31E+04 5.27E+02 12.7 0.079
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Table B.4: Parameter values and results for the return flow factor model. 
  ACH 
(m2) 
V0
(m hr‐1) 
U
(m hr‐1) 
r
(‐) 
Ym/B0
(‐) 
σT  
(m) 
B 
(m) 
b
(‐) 
Brown Bay  3.2E+03  2.5 3.7E+03 6.8E‐04 3.4E‐04 2.1E+02  0.5  0.05
Caneel Bay  2.2E+04  1.6 7.4E+03 2.2E‐04 1.1E‐04 3.0E+02  0.4  0.05
Chocolate Hole  6.0E+03  0.8 3.7E+03 2.1E‐04 1.0E‐04 3.0E+02  0.1  0.05
Cinnamon Bay  7.2E+03  2.5 3.7E+03 6.8E‐04 3.4E‐04 2.1E+02  0.8  0.05
Coral Harbor  9.0E+03  2.2 3.7E+02 6.0E‐03 3.0E‐03 9.6E+01  3.9  0.09
Cruz Bay  1.1E+03  7.0 5.6E+03 1.3E‐03 6.3E‐04 2.6E+02  0.5  0.05
Drunk Bay  4.1E+03  1.3 1.3E+03 9.8E‐04 4.9E‐04 1.8E+02  0.8  0.05
East End Bay  2.0E+03  1.0 2.8E+03 3.4E‐04 1.7E‐04 2.6E+02  0.2  0.05
Fish Bay  7.1E+03  1.8 1.9E+03 9.9E‐04 5.0E‐04 2.1E+02  0.8  0.05
Friis Bay  7.7E+02  2.3 9.3E+02 2.5E‐03 1.3E‐03 1.5E+02  1.2  0.05
Great Cruz Bay  1.8E+03  4.5 3.7E+03 1.2E‐03 6.1E‐04 3.0E+02  0.4  0.05
Grootpan Bay  8.3E+03  0.8 1.9E+03 4.5E‐04 2.2E‐04 2.1E+02  0.3  0.05
Haulover Bay  3.0E+03  3.3 3.7E+03 8.8E‐04 4.4E‐04 2.1E+02  0.5  0.05
Hawksnest Bay  9.4E+03  3.1 3.7E+03 8.4E‐04 4.2E‐04 2.1E+02  0.6  0.05
Hurricane Hole  1.9E+04  2.8 3.7E+02 7.7E‐03 3.8E‐03 9.6E+01  8.5  0.12
Johns Folly Bay  3.2E+03  1.8 1.3E+03 1.4E‐03 6.9E‐04 1.8E+02  1.1  0.05
Johnson Bay  1.2E+04  0.3 3.7E+02 7.7E‐04 3.8E‐04 9.6E+01  0.6  0.05
Lameshur Bay  1.7E+04  1.6 1.9E+03 8.9E‐04 4.4E‐04 2.1E+02  1.1  0.05
Leinster Bay  1.6E+04  3.2 3.7E+03 8.6E‐04 4.3E‐04 2.1E+02  1.1  0.05
Maho Bay  1.2E+04  3.9 3.7E+03 1.1E‐03 5.3E‐04 2.1E+02  1.2  0.05
Mennebeck Bay  5.1E+03  1.7 3.7E+03 4.5E‐04 2.2E‐04 2.1E+02  0.4  0.05
Newfound Bay  2.5E+03  2.9 3.7E+03 7.7E‐04 3.9E‐04 2.1E+02  0.3  0.05
Privateer Bay  3.8E+03  1.7 2.8E+03 6.3E‐04 3.1E‐04 2.6E+02  0.4  0.05
Reef Bay  1.8E+04  1.4 1.9E+03 7.3E‐04 3.7E‐04 2.1E+02  1.4  0.05
Rendezvous Bay  1.6E+04  1.9 1.9E+03 1.0E‐03 5.1E‐04 2.1E+02  1.4  0.05
Round Bay  2.8E+04  1.8 9.3E+02 1.9E‐03 9.6E‐04 1.5E+02  2.9  0.06
Salt Pond Bay  1.3E+04  0.9 1.9E+03 5.0E‐04 2.5E‐04 2.1E+02  0.6  0.05
Trunk Bay  4.2E+03  2.5 3.7E+03 6.8E‐04 3.4E‐04 2.1E+02  0.5  0.05
Turner Bay  1.2E+03  1.4 3.7E+03 3.7E‐04 1.9E‐04 3.0E+02  0.1  0.05
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APPENDIX B.2 – SEDIMENT EMBAYMENT MODEL 
Table B.5: Annual sediment yields in metric tonnes per year for the three years of 
varying rainfall from McCreery (2007). 
  Highest Rainfall 
1986 
Hurricane Hugo 
1989 
Average Rainfall 
1990 
Brown Bay  2.29E+01  6.55E+01  9.26E+00 
Caneel Bay  6.19E+02  3.33E+03  5.90E+02 
Cinnamon Bay  4.04E+02  2.18E+03  3.85E+02 
Coral Harbor  2.34E+03  6.81E+03  9.33E+02 
Cruz Bay  9.37E+01  3.23E+02  6.64E+01 
Fish Bay  4.17E+03  1.14E+04  2.22E+03 
Great Cruz Bay  6.62E+02  3.50E+03  6.33E+02 
Grootpan Bay  5.71E+01  1.64E+02  2.30E+01 
Hurricane Hole  8.05E+01  2.29E+02  3.30E+01 
Lameshur Bay  1.10E+03  3.05E+03  5.84E+02 
Leinster Bay  3.38E+02  9.30E+02  1.79E+02 
Maho Bay  7.21E+02  1.99E+03  3.82E+02 
Reef Bay  3.93E+02  1.11E+03  2.06E+02 
Rendezvous Bay  1.40E+03  4.79E+03  9.92E+02 
Round Bay  1.56E+02  4.41E+02  6.40E+01 
 
Table B.6: Parameter values for the flushing rate in each bay and settling rates for 
each particle size class (all units in d­1). 
  KF  KS
1 KS
2  KS
3  KS
4 
Brown Bay  0.132  0.105  1.28  63  907 
Caneel Bay  0.053  0.042  0.52  26  366 
Cinnamon Bay  0.097  0.077  0.95  47  668 
Coral Harbor  0.060  0.095  1.17  58  825 
Cruz Bay  0.240  0.190  2.33  120  1650 
Fish Bay  0.062  0.098  1.20  59  848 
Great Cruz Bay  0.066  0.104  1.28  63  904 
Grootpan Bay  0.021  0.033  0.40  20  284 
Hurricane Hole  0.019  0.031  0.38  19  268 
Lameshur Bay  0.034  0.054  0.67  33  471 
Leinster Bay  0.077  0.061  0.74  37  526 
Maho Bay  0.055  0.043  0.53  26  375 
Reef Bay  0.040  0.064  0.78  39  553 
Rendezvous Bay  0.026  0.042  0.51  25  364 
Round Bay  0.016  0.026  0.32  16  226 
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Table B.7: Summary of sediment embayment model results in terms of the three stress metrics for each of the three 
years of varying rainfall.  ΣD: Stress Duration, ΣI: Integrated Stress Concentration, ΣA: Average Stress Concentration. 
  Highest Rainfall (1986)  Hurricane Hugo (1989)  Average Rainfall (1990) 
ΣD 
(d) 
ΣI 
(mg L‐1 d) 
ΣA 
(mg L‐1)
ΣD 
(d) 
ΣI 
(mg L‐1 d) 
ΣA 
(mg L‐1) 
ΣD 
(d) 
ΣI 
(mg L‐1 d) 
ΣA 
(mg L‐1) 
Brown Bay  0  0  0  1  14  14  0  0  0 
Caneel Bay  1  12  12  6  130  22  0  0  0 
Cinnamon Bay  1  28  28  8  280  35  1  21  21 
Coral Harbor  5  151  30  12  567  47  2  36  18 
Cruz Bay  1  34  34  2  140  70  2  26  13 
Fish Bay  11  474  43  18  1513  84  7  200  29 
Great Cruz Bay  3  93  31  13  756  58  3  77  26 
Grootpan Bay  0  0  0  0  0  0  0  0  0 
Hurricane Hole  0  0  0  0  0  0  0  0  0 
Lameshur Bay  1  16  16  3  70  23  0  0  0 
Leinster Bay  0  0  0  1  17  17  0  0  0 
Maho Bay  0  0  0  1  28  28  0  0  0 
Reef Bay  0  0  0  1  22  22  0  0  0 
Rendezvous Bay  1  15  15  5  108  22  0  0  0 
Round Bay  0  0  0  0  0  0  0  0  0 
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Figure B.1: Time series of total sediment concentration for each bay and year. 
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Figure B.2: Responses of the sediment stress metrics to changes in the average bay 
depth (D). 
 
Figure B.3: Responses of the sediment stress metrics to changes in the flushing 
rate (KF). 
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Figure B.4: Responses of the sediment stress metrics to changes in the sediment 
loading rates (LS). 
 
Figure B.5: Responses of the sediment stress metrics to changes in the particle 
density (ρp). 
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Figure B.6: Responses of the sediment stress metrics to changes in the average bay 
volume (V). 
 
Figure B.7: Responses of the sediment stress metrics to changes in the average 
particle sizes (d). 
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APPENDIX B.3 – NITROGEN EMBAYMENT MODEL 
Table B.8: Parameter values and resulting steady­state concentrations of DIN 
accounting for all fluxes (N*) and for physical fluxes only (N*no bio). 
  LGW 
(kg N yr‐1) 
LATM
(kg N yr‐1) 
BioN‐Fix
(kg N yr‐1) 
BioDenit
(kg N yr‐1) 
N*
(mg N L‐1) 
N*no bio
(µg N L‐1) 
Brown Bay  22  14 1.2E+03 2.1E+03 ‐38  1.6 
Caneel Bay  80  62 6.7E+03 9.3E+03 ‐25  1.4 
Chocolate Hole  168  16 2.3E+03 2.4E+03 9.2  14.3 
Cinnamon Bay  123  31 3.1E+03 4.6E+03 ‐28  3.1 
Coral Harbor  734  69 1.0E+04 1.0E+04 11 14.3 
Cruz Bay  450  14 9.9E+02 2.0E+03 ‐27  20.9 
Fish Bay  440  45 6.8E+03 6.8E+03 14 13.2 
Friis Bay  5.1  6.1 4.3E+02 9.2E+02 ‐95  2.3 
Great Cruz Bay  729  28 2.1E+03 4.2E+03 ‐62  33.0 
Grootpan Bay  56  24 2.9E+03 3.6E+03 ‐27  4.1 
Hawksnest Bay  62  51 6.3E+03 7.6E+03 ‐14  1.4 
Hurricane Hole  44  181 2.4E+04 2.7E+04 ‐23  1.5 
Johns Folly Bay  84  20 3.9E+03 2.9E+03 65 6.5 
Johnson Bay  127  11 6.6E+02 1.7E+03 ‐99  14.9 
Lameshur Bay  85  96 9.9E+03 1.4E+04 ‐56  2.3 
Leinster Bay  60  85 6.6E+03 1.3E+04 ‐43  1.0 
Maho Bay  67  81 3.4E+03 1.2E+04 ‐65  1.1 
Newfound Bay  60  13 4.3E+02 1.9E+03 ‐68  3.6 
Privateer Bay  10  23 3.3E+03 3.4E+03 ‐6.8  1.8 
Reef Bay  372  86 1.0E+04 1.3E+04 ‐27  6.6 
Rendezvous Bay  131  103 1.1E+04 1.6E+04 ‐52  2.8 
Round Bay  100  171 1.8E+04 2.6E+04 ‐50  1.9 
Salt Pond Bay  18  41 5.1E+03 6.1E+03 ‐29  1.8 
Trunk Bay  30  18 2.1E+03 2.7E+03 ‐18  1.6 
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APPENDIX C – HISTORICAL DATA ANALYSIS 
 
Figure C.1: National Park Service water quality monitoring stations.   
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Table C.1: NPS water quality site descriptions including site ID, name , geographic 
coordinates, and start and end dates of monitoring. 
Site ID  Name  Latitude  Longitude  Start  End 
1  Caneel Bay  18.34281  ‐64.7876  1/28/1988  2/13/1997 
2  Henley Cay  18.35189  ‐64.7929  1/28/1988  9/20/2006 
3  Hawksnest Bay ‐ Middle  18.3485  ‐64.7816  1/28/1988  2/13/1997 
4  Hawksnest Bay ‐ Gibney  18.34844  ‐64.7786  1/28/1988  2/13/1997 
5  Trunk Bay  18.35328  ‐64.7699  1/28/1988  9/20/2006 
6  Peter Bay  18.35417  ‐64.7623  1/28/1988  9/20/2006 
7  Cinnamon Bay  18.35458  ‐64.7564  1/28/1988  2/13/1997 
8  Maho Bay  18.35856  ‐64.7457  1/28/1988  9/20/2006 
9  Francis Bay  18.36431  ‐64.7457  1/28/1988  2/13/1997 
10  Leinster Bay  18.36322  ‐64.7211  1/28/1988  9/20/2006 
11  Haulover Bay  18.34833  ‐64.6784  1/28/1988  2/13/1997 
12  Long Point  18.33219  ‐64.6792  2/23/1988  9/20/2006 
13  Water Creek  18.35117  ‐64.6894  1/28/1988  9/20/2006 
14  Princess Bay  18.35719  ‐64.6933  1/28/1988  2/13/1997 
15  Coral Bay  18.34769  ‐64.7129  1/28/1988  9/20/2006 
16  Johnson Bay  18.33211  ‐64.702  1/28/1988  2/13/1997 
17  Saltpond Bay  18.30836  ‐64.7061  1/28/1988  9/20/2006 
18  Great Lameshur Bay  18.31819  ‐64.724  1/28/1988  2/13/1997 
19  Yawsi Point  18.31408  ‐64.7258  1/28/1988  9/20/2006 
20  Little Lameshur Bay  18.31922  ‐64.7264  1/28/1988  2/13/1997 
21  Reef Bay  18.32303  ‐64.7473  1/28/1988  9/20/2006 
22  Fish Bay  18.32317  ‐64.7654  1/28/1988  9/20/2006 
23  Rendezvous Bay  18.3185  ‐64.7684  1/28/1988  2/13/1997 
24  Chocolate Hole  18.319  ‐64.785  1/28/1988  2/13/1997 
25  Great Cruz Bay  18.32375  ‐64.7885  1/28/1988  9/20/2006 
26  Turner Bay  18.32636  ‐64.7969  1/28/1988  2/13/1997 
27  Cruz Bay Ferry Dock  18.33333  ‐64.7969  1/28/1988  3/4/1997 
28  Cruz Bay Airplane Ramp  18.33586  ‐64.796  1/28/1988  2/13/1997 
29  Cruz Bay Creek  18.33514  ‐64.7949  1/28/1988  9/20/2006 
30  Newfound Bay  18.34919  ‐64.668  11/15/1991  9/20/2006 
31  Haulover Bay 2  18.3485  ‐64.6754  1/28/1994  9/20/2006 
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Table C.2: NPS sampling locations used for water quality analysis. 
  NPS Site Name  NPS Site ID 
Caneel Bay  Caneel Bay  1 
Hawksnest Bay  Hawksnest Bay ‐ Middle  3 
Trunk Bay  Trunk Bay  5 
Cinnamon Bay  Cinnamon Bay  7 
Maho Bay  Maho Bay  8 
Leinster Bay  Leinster Bay  10 
Coral Harbor  Coral Bay  15 
Johnson Bay  Johnson Bay  16 
Salt Pond Bay  Saltpond Bay  17 
Lameshur Bay  Yawsi Point  19 
Reef Bay  Reef Bay  21 
Fish Bay  Fish Bay  22 
Rendezvous Bay  Rendezvous Bay  23 
Chocolate Hole  Chocolate Hole  24 
Great Cruz Bay  Great Cruz Bay  25 
Cruz Bay  Cruz Bay Ferry Dock  27 
Newfound Bay  Newfound Bay  30 
 
Table C.3: Results of the one­way unbalanced ANOVA (α=0.05) for turbidity 
measurements in eleven bays. 
Source  Sum of 
Squares 
Degrees of 
Freedom 
Mean 
Squares 
F‐Statistic  Prob>F 
Groups  89.00  10  8.90  118.1  0 
Error  78.96  1048  0.0753     
Total  167.99  1058       
 
Table C.4: Results of the one­way unbalanced ANOVA (α=0.05) for DIN 
measurements in eleven bays. 
Source  Sum of 
Squares 
Degrees of 
Freedom 
Mean 
Squares 
F‐Statistic  Prob>F 
Groups  8.417  16  0.536  5.998  1.95E‐12 
Error  58.50  667  0.0877 
Total  66.92  683 
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Table C.5: Descriptive statistics of turbidity measurements in the 31 NPS sampling 
locations. 
Site Name  Site ID Count Mean 
(NTU)
Std. Dev.
(NTU) 
Maximum  
(NTU) 
Minimum
(NTU) 
Caneel Bay  1  73  0.32  0.20  0.92  0.01 
Chocolate Hole  24  74  0.56  0.58  4.48  0.10 
Cinnamon Bay  7  75  0.34  0.21  1.30  0.10 
Coral Bay  15  115  2.21  1.60  8.11  0.12 
Cruz Bay Airplane Ramp  28  72  1.51  1.06  6.49  0.14 
Cruz Bay Creek  29  112  3.15  4.68  45.57  0.21 
Cruz Bay Ferry Dock  27  75  1.04  0.63  3.26  0.10 
Fish Bay  22  116  1.44  1.58  12.63  0.19 
Francis Bay  9  74  0.38  0.24  1.22  0.02 
Great Cruz Bay  25  112  1.40  0.91  5.31  0.08 
Great Lameshur Bay  18  76  0.51  0.34  2.16  0.09 
Haulover Bay  11  73  0.27  0.15  0.88  0.05 
Haulover Bay 2  31  59  0.31  0.32  1.92  0.06 
Hawksnest Bay ‐ Gibney  4  74  0.31  0.20  1.10  0.09 
Hawksnest Bay ‐ Middle  3  74  0.31  0.18  0.80  0.05 
Henley Cay  2  114  0.27  0.18  0.90  0.05 
Johnson Bay  16  76  0.34  0.18  0.93  0.06 
Leinster Bay  10  114  0.28  0.14  0.89  0.06 
Little Lameshur Bay  20  75  0.45  0.28  1.38  0.11 
Long Point  12  114  0.27  0.15  0.93  0.09 
Maho Bay  8  116  0.42  0.31  2.88  0.11 
Newfound Bay  30  86  0.45  0.38  3.20  0.07 
Peter Bay  6  95  0.32  0.21  1.37  0.07 
Princess Bay  14  74  0.46  0.37  3.14  0.11 
Reef Bay  21  113  0.55  0.39  2.16  0.06 
Rendezvous Bay  23  74  0.34  0.20  0.90  0.06 
Saltpond Bay  17  115  0.46  0.61  6.52  0.08 
Trunk Bay  5  114  0.28  0.20  1.16  0.03 
Turner Bay  26  74  0.53  0.39  1.83  0.12 
Water Creek  13  116  0.55  0.35  2.02  0.13 
Yawsi Point  19  115  0.24  0.14  0.80  0.01 
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APPENDIX D – WATER QUALITY AND DEVELOPMENT  
 
Figure D.1: Comparisons between mean stress durations and number of 
developments. 
 
Figure D.2: Comparisons between mean stress durations and total length of roads. 
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Figure D.3: Comparisons between mean stress durations and watershed size. 
 
Figure D.4: Comparisons between mean integrated stress concentrations and 
number of developments. 
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Figure D.5: Comparisons between mean integrated stress concentrations and total 
length of roads. 
 
Figure D.6: Comparisons between mean integrated stress concentrations and 
watershed size. 
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Figure D.7: Comparisons between mean average stress concentrations and 
number of developments. 
 
Figure D.8: Comparisons between mean average stress concentrations and total 
length of roads. 
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Figure D.9: Comparisons between mean average stress concentrations and 
watershed size. 
 
Figure D.10: Comparisons between modeled steady­state DIN concentrations and 
number of developments. 
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Figure D.11: Comparisons between modeled steady­state DIN concentrations and 
total length of roads. 
 
Figure D.12: Comparisons between modeled steady­state DIN concentrations and 
watershed size. 
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Figure D.13: Comparisons between mean observed turbidity levels and number of 
developments. 
 
Figure D.14: Comparisons between mean observed turbidity levels and total 
length of roads. 
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Figure D.15: Comparisons between mean observed turbidity levels and watershed 
size. 
 
Figure D.16: Comparisons between mean observed DIN concentrations and 
number of developments. 
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Figure D.17: Comparisons between mean observed DIN concentrations and total 
length of roads. 
 
Figure D.18: Comparisons between mean observed DIN concentrations and 
watershed size. 
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